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La présente thèse de Doctorat est le fruit d’une étroite collaboration entre l’Institut 
National de l’EnviRonnement Industriel et des risqueS (INERIS) et le Laboratoire des 
Sciences du Climat et de l’Environnement (LSCE). Elle se situe à l’interface des 
activités d’observation de l’atmosphère aujourd’hui en plein développement au sein 
de la communauté scientifique internationale et des travaux d’amélioration de nos 
connaissances des processus atmosphériques en appui du dispositif national de 
surveillance de la qualité de l’air. Elle se base sur la mise en œuvre d’une stratégie 
expérimentale novatrice développée pour l’observation in-situ, en temps quasi-réel 
et sur des échelles de temps pluriannuels des polluants particulaires. Elle apporte 
ainsi un nouveau regard sur les sources et l’origine géographique de la pollution 
particulaire de fond en Ile de France. 
 
Ce premier chapitre propose tout d’abord une présentation très succincte des 
principales caractéristiques des particules atmosphériques, de leurs impacts 
sanitaires et environnementaux, ainsi que des enjeux réglementaires et sociétaux de 
leur surveillance en air ambiant. 
Il présente ensuite les motivations de l’étude de la pollution particulaire en Ile-de-
France et dresse un bilan des principales études antérieures réalisées sur cette 
thématique. 
Enfin, il expose les objectifs de mon travail de thèse, les stratégies retenues pour 
répondre à ces objectifs, et l’organisation logique (plan) du présent manuscrit 
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I.1. Contexte général de l’étude 
I.1.1. Les aérosols, définitions et impacts 
I.1.1.1. Sources, propriétés et devenir dans l’atmosphère 
Par définition, le terme « aérosols » désigne les particules solides ou liquides en 
suspension dans l’air. Leur taille varie de quelques nanomètres à plusieurs dizaines 
de micromètres. Le terme « PMx » fait quant à lui référence à la concentration 
massique des aérosols dont le diamètre aérodynamique est inférieur à x µm. Par 
abus de langage on désigne par PMx la fraction des particules dont le diamètre est 
inférieur à x µm et particules fines la fraction PM2.5 (ou PM1) des aérosols. 
 
Le lecteur est invité à se référer par exemple à Seinfeld et Pandis (2006) pour une 
vision complète et exhaustive des sources des aérosols et des processus influençant 
leur (trans)formation dans l’atmosphère. 
Brièvement, les particules atmosphériques proviennent d’une multitude de sources, 
qu’elles soient anthropiques ou naturelles. Les sources primaires (c’est-à-dire 
directement émis dans l’atmosphère en tant que particule) et liées à l’activité 
humaine sont principalement liées à la combustion : trafic automobile et maritime, 
combustion de biomasse, émissions industrielles (raffineries, cimenteries, fonderies, 
incinérateurs) et aux activités agricoles. Elles peuvent être également liées à l’impact 
de l’homme sur son environnement (déforestation, feux de biomasse, 
désertification). Les sources primaires naturelles incluent notamment les sels de mer, 
l’érosion éolienne des sols, les émissions biosphériques (marines et continentales), 
et volcaniques, par exemple. 
Le schéma ci-dessous synthétise quelques-unes de ces sources, leurs constituants 
chimiques principaux et quelques-uns des processus qui régissent leur devenir dans 
l’atmosphère (transformations photochimiques, transport, dépôts). 
 
Chapitre I : Introduction 
 
 
25 
 
Figure 1: Schéma - simplifié et non exhaustif - des principales sources d’aérosols et de 
leur devenir dans l’atmosphère. Légende : OM=matière organique ; COV=composé 
organique volatile ; BC=carbone suie ; AOS=aérosol organique secondaire ; 
AIS=aérosol inorganique secondaire. Illustration : Alix Création et J.-E. Petit 
Une fois émises, les particules sont soumises aux différentes dynamiques 
atmosphériques et peuvent donc être transportées, suivant leurs tailles, sur plusieurs 
dizaines voir milliers de kilomètres. Si les sources d’émission sont très variées, les 
principaux puits des particules sont le dépôt sec (sédimentation et/ou diffusion) et 
humide. 
 
A l’inverse des particules primaires, les particules secondaires résultent de différents 
processus physico-chimiques de transformation (oxydation, condensation par 
exemple), sous l’impulsion notamment de réactions photochimiques et des 
conditions météorologiques. Les aérosols secondaires peuvent provenir de la 
conversion gaz – particules (nucléation ou condensation sur des particules 
préexistantes (Monks et al., 2009).  
 
 Les particules sont également différenciées en fonction de leur nature chimique, qui 
constitue un paramètre déterminant pour l’étude de leurs impacts 
environnementaux (cf. ci-dessous). On distingue notamment les aérosols 
inorganiques (solubles, comme les nitrates, sulfates, sels de mer ; ou insolubles, 
comme les poussières minérales) et les aérosols carbonés. Cette dernière famille est 
extrêmement vaste, et contient deux fractions principales: le carbone élémentaire 
(EC) et la matière organique particulaire (OM). Cette fraction organique composé de 
milliers de molécules dont la plupart sont encore à l’heure actuelle peu (pas) 
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caractérisées (Goldstein et al., 2006). L’analyse de la matière organique sur filtres 
requiert des hypothèses sur son degré d’oxydation (facteur de conversion OM – 
OC), et l’identification de traceurs spécifiques nécessite des instrumentations 
couteuses et chronophages. 
 
De ce fait, la composition chimique de la phase particulaire est particulièrement 
complexe et variée au regard de la complexité de la fraction organique, et son 
évolution est directement liée à la diversité des sources d’émissions, du lieu de 
mesure et des conditions météorologiques. La compréhension de la synergie entre 
ces trois aspects (source – composition chimique – météo) représente donc un défi 
majeur. 
I.1.1.2. Impacts sanitaires de la pollution particulaire 
L’Organisation Mondiale de la Santé (OMS) estime que la pollution particulaire est 
mondialement responsable d’environ 7 millions de décès prématurées par an, 
correspondant ainsi à la 1ère cause de risque environnemental pour la santé dans le 
monde (OMS, 2014). En décembre 2013, le Centre International de Recherche sur le 
Cancer a classé la pollution de l’air extérieur comme cancérigène pour l’Homme 
(IARC, 2013). Ceci concrétise les résultats de nombreuses études épidémiologiques 
et toxicologiques sur l’impact sanitaire de la pollution particulaire. Sa composition 
chimique et sa granulométrie en sont deux paramètres capitaux (Harrison et Yin, 
2000). Sa toxicologie est particulièrement difficile à appréhender, dû aux différents 
effets « cocktails ». Pour exemple, il est montré que les métaux de transition (Fe par 
exemple) peuvent contribuer à la formation de radicaux libres hydroxyles (Gilmour 
et al., 1996) causant inflammations et stress oxydant, alors que d’autres métaux, tels 
que Pb, Cd ou Hg, pourtant très toxiques, auraient un effet moindre, car liés à une 
trop faible exposition (Harrison et Yin, 2000). Le carbone suie, lui, est aujourd’hui 
considéré comme un bon indicateur d’impact sanitaire (Krzyzanowski et al., 2005 ; 
Janssen et al., 2012) . 
Suivant leur taille, les particules peuvent accéder plus ou moins profondément dans 
l’arbre bronchique humain et, pour les plus fines, traverser la barrière alvéolo-
capillaire. Pour exemple, Ramgolam et al. (2009) ont montré une réponse 
inflammatoire croissante avec les particules les plus petites (< 1µm) pour des 
échantillons aérosol collectés sur l’IdF. C’est justement dans cette fraction 
submicronique qu’on retrouve principalement les sources anthropiques et 
notamment celles liées à la combustion alors que les particules « grossières » 
(supermicroniques) sont principalement associées aux émissions naturelles (sels de 
mer, poussières terrigènes) (Putaud et al., 2004). 
Les particules atmosphériques sont donc responsables du développement de 
maladies cardiovasculaires, et plus particulièrement d’infarctus du myocarde (Ridker 
et al., 2000 ; Wennberg et al., 2011), de maladies respiratoires, comme l’asthme et 
les broncho-pneumopathies (Silbajoris et al., 2011 ; Quay et al., 1998), ou encore 
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des maladies cérébro-vasculaires ou neuro-dégénératives (Anderson et al., 2012). 
Sur le long terme, les études épidémiologiques montrent qu’une augmentation de 
la concentration de PM augmente également le risque de contracter ces maladies 
(Anderson et al., 2012). Une diminution de PM conduit, de la même manière, à une 
diminution du risque cardiovasculaire (Clancy et al., 2002 ; Laden et al., 2006). Les 
effets de la pollution particulaire sont également illustrés sur le court-terme par une 
augmentation des admissions à l’hôpital lors de pics de pollution (Morris et al., 
2001). 
L’exposition chronique de la population à la pollution particulaire cristallise donc la 
nécessité de caractériser cette dernière en continu, et sur le long terme. 
 
I.1.1.3. Impacts des aérosols sur le climat et l’environnement 
De par leurs différentes propriétés optiques, les particules atmosphériques ont un 
impact majeur sur l’absorption et diffusion de la lumière, jouant alors un rôle capital 
dans le bilan radiatif à l’échelle régionale. Bien que le forçage radiatif global des 
particules soit plutôt négatif (IPCC 2013), des différences significatives sont 
observées en fonction de leur nature chimique, comme illustré dans le 5ème rapport 
du GIEC (http://www.ipcc.ch).  
Le carbone suie, par exemple, est le deuxième composé participant à l’effet de 
serre (effet direct), derrière le dioxyde de carbone. Il fait partie des SLCP (Short 
Lived Climate Pollutants) au même titre que l’ozone troposphérique, le méthane ou 
encore les CFC. 
L’impact climatique des aérosols se retrouve également au niveau de leurs 
interactions avec les nuages comme noyaux de condensation (Cloud Condensation 
Nuclei, CCN ; et Ice Nuclei, IN). Ces interactions vont notamment modifier les 
propriétés optiques des nuages ainsi que le temps de vie et participent de façon 
générale à l’effet indirect des aérosols sur le climat. 
 
L’impact des particules atmosphériques sur l’environnement concerne notamment 
leur contribution sur la formation de pluies acides, le smog photochimiques ou 
l’ozone troposphérique, entrainant l’eutrophisation des eaux, et une moindre 
photosynthèse. 
I.1.2. Contexte réglementaire et économique 
La surveillance de la qualité de l’air s’est développée en Europe depuis le milieu du 
vingtième siècle, en réponse à la survenue d’intenses épisodes de pollution 
notamment en Angleterre et dans les vallées du Rhin et de la Meuse (Nemery et al., 
2001 ; Vandenberg et al., 2005). En France, cette surveillance s’est progressivement 
développée sur l’ensemble du territoire métropolitain jusqu’au milieu des années 
1990, période à laquelle elle a pu se structurer sous l’égide de la loi sur l’air (LAURE, 
1996). Chaque région française dispose aujourd’hui d’une unique Association 
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Agréée de Surveillance de la Qualité de l’Air (AASQA) mandatée par le Ministère en 
charge de l’environnement et de la déclinaison locale des préconisations des 
Directives Européennes (e.g., Directive 2008/50/CE du Parlement européen et du 
Conseil du 21 mai 2008 concernant la qualité de l'air ambiant et un air pur pour 
l'Europe). Ce dispositif national est coordonné par le Laboratoire Central de 
Surveillance de la Qualité de l’Air (LCSQA).  
Une meilleure maîtrise des concentrations de particules atmosphériques en air 
ambiant représente un enjeu majeur de la surveillance de la qualité de l’air. Outre 
l’importance des impacts sanitaires exposés plus haut, la France fait aujourd’hui face 
à un contentieux européen (induisant un fort risque de pénalités financières) pour 
non respect des valeurs limites fixées pour les PM10. Dans ce contexte, le Plan 
National Santé Environnement 2009-2013 (PNSE2) a notamment impulsé la mise en 
place du Plan Particules (juillet 2010), avec un objectif de réduction de 30 % des 
émissions devant conduire au respect d’une valeur limite de 15 µg/m3 pour les 
particules PM2.5 en 2015. L’élaboration de mesures de réductions des niveaux de PM 
adaptés constitue ainsi un impératif réglementaire. La mise en œuvre et l’évaluation 
de l’efficacité de ces plans d’action nécessite une bonne connaissance des sources 
et des processus de formation de la pollution particulaire.  
  
Par ailleurs, l’arrêté du 26 mars 2014 relatif au déclenchement des procédures 
préfectorales en cas d'épisodes de pollution de l'air ambiant décrit les critères et le 
type de mesures d’urgence pouvant être mises en œuvre pour réduire l’impact des 
épisodes observés. Pour la pollution particulaire, seuls les niveaux de PM10 sont 
concernés : niveau d’information et de recommandation pour un dépassement de 
50µg/m3 en moyenne 24h, et niveau d’alerte pour un dépassement de 80 µg/m3 en 
moyenne 24h. Les mesures d’urgence peuvent être choisies en fonction de la nature 
de l’épisode considérée. En cas de persistance de l’épisode, ces mesures d’urgence 
prennent la forme d’interdiction de différentes activités des secteurs suivant : 
agricole, industriel, résidentiel et tertiaire, transport. Grâce à cet arrêté de mars 
2014, la notion de persistance est également prise en compte : La persistance d’un 
épisode de pollution aux particules est caractérisée par le constat du dépassement 
du seuil d'information et de recommandation sur station de fond durant trois jours 
consécutifs.  
 
Dans ce contexte, la caractérisation chimique des PM en temps réel des aérosols 
peut s’avérer être un outil décisionnel très précieux pour la mise en œuvre de 
mesures d’urgence adaptées en cas de survenue de ce type d’épisodes (circulation 
alternée, gratuité des transports publics).  
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I.1.3. Médiatisation et perception de la pollution 
Pour la troisième année consécutive, la pollution de l’air reste en tête des 
problèmes environnementaux considérés comme les plus préoccupants par les 
Français en 2013, recueillant 42 % des votes contre 34 % pour le changement 
climatique (http://www.developpement-durable.gouv.fr). Les autres enjeux les plus 
cités, catastrophes naturelles, augmentation des déchets et pollution de l’eau, se 
placent loin derrière avec environ 30 % des réponses. Ce résultat est d’autant plus 
significatif qu’il marque une tendance de fond avec une progression de 7 points des 
réponses depuis 2011 sur cet enjeu qui n’intégrait pas le récent épisode de 
pollution du mois de mars 2014. 
La médiatisation des épisodes de pollution particulaire en France illustre la prise de 
conscience collective des problématiques associées à la qualité de l’air. Alors que 
les concentrations de PM2.5 de fond urbain sont relativement stables depuis 
plusieurs années, le nombre d’articles de presse écrite dont le titre contient 
« pollution » et « particules » est, lui, en nette augmentation (Figure 2).  
 
 
Figure 2: nombres d'articles de presse écrite dans le titre contient "pollution" et 
"particule", et la moyenne annuelle des PM2.5 de fond urbain en IdF. 
Les études de perception sur la pollution aux particules sont relativement rares, mais 
peuvent pourtant fournir de précieuses informations concernant l’acceptabilité de 
mesures visant à réduire la pollution particulaire et son évolution dans le temps. Par 
exemple, près de 90% des Français considère que la pollution atmosphérique 
s’aggrave et une grande majorité estime ne pas être assez informé sur la qualité de 
l’air (Duché, 2013). Il existe ainsi une pression sociétale et médiatique croissante sur 
les pouvoirs publiques afin de mettre en œuvre des mesures d’amélioration de la 
qualité de l’air adaptées, et acceptables. Selon cette même étude, une majorité 
d’entre eux serait prêt à adopter de nouvelles habitudes, dans le cadre du 
développement de modes de transport alternatifs (véhicules électriques et 
amélioration des réseaux de transports en commun), alors que la mise en place de 
péages urbains ou de circulation alternée est mal perçue. 
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I.2. Etat de l’air en Ile-de-France : Motivations et bilan des 
connaissances 
I.2.1. De l’importance d’étudier la qualité de l’air en Ile-de-France 
La carte ci-dessous illustre les concentrations moyennes annuelles de PM2.5 
interpolées à l’échelle européenne à partir des mesures systématiques réalisées à 
travers les Etats membres dans le cadre de la surveillance réglementaires. Il apparaît 
clairement que le Nord-Ouest de l’Europe (notamment moitié Nord de la France, 
Angleterre et Pays de Galles, Bénélux, Allemagne) présente des concentrations de 
fond globalement homogène et que l’Ile de France (IdF) peut être considérée 
comme représentative des niveaux de pollution rencontrées dans les grandes 
agglomérations de cette région Européenne (Figure 3). Toute proportion gardée, la 
pollution de fond en IdF est nettement plus faible qu’en Europe Centrale et de l’Est 
et la vallée du Po (Italie). 
 
  
Figure 3: Moyenne 
annuelle interpolée de 
PM2.5 en Europe. 
Source : Agence 
Européenne pour 
l’Environnement. 
 
A l’échelle nationale, les niveaux de fond (i.e. loin des sources locales comme le 
trafic) des concentrations de particules fines mesurés à Paris sont représentatifs de 
ceux mesurés dans plusieurs autres grandes villes françaises, comme illustré par la 
Figure 3 présentant l’évolution de la moyenne annuelle du fond urbain en PM2.5 à 
Marseille, Strasbourg, Lyon, Bordeaux, Rouen et Paris entre 2008 et 2013. A l’image 
des concentrations annuelles au niveau national (Figure 4), le fond urbain de ces 
métropoles montre une faible évolution à la décroissance au cours des dernières 
années. De plus les niveaux de concentrations sont relativement peu dispersés sur 
l’ensemble de ces villes françaises (entre 15 et 20 µg/m3 en 2013) et cela quasiment 
indépendamment de leur taille (population). 
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Figure 4: Moyenne 
annuelle des 
concentrations de 
PM2.5 en fond urbain 
dans différentes 
villes françaises. 
 
 
Ainsi, comme dans les autres grandes villes françaises, les moyennes annuelles de 
fond en PM2.5 à Paris dépassent largement le seuil de 10 µg/m3 recommandé par 
l’OMS et restent au-dessus de la valeur cible de 15 µg/m3 préconisée par le Plan 
Particules issu du PNSE2.  
L’agglomération parisienne dans son ensemble constitue, avec Londres, Moscou et 
Istanbul, l’une des grandes Mégapoles européennes (population >10 millions 
d’habitant). L’IdF compte également parmi les densités de population les plus 
élevées en Europe et en France (Figure 5) : avec ses 12 millions d’habitants environ, 
elle représente près de 20% de la population française répartie sur seulement 3% du 
territoire (12 000 km2). 
 
  
Figure 5: Densité de population en Europe et au niveau communal en France. Source : 
carte-France.fr. Données : INSEE 2011. 
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Cette densité de population élevée (10 000 hab./km2) pose donc un problème 
d’exposition à la pollution. Pour les particules les plus fines (PM2.5), AIRPARIF estime 
que c’est en moyenne (sur les 4 dernières années) près d’un million de francilien qui 
respire un air qui ne respecte pas la valeur cible annuelle (20 µg/m3 ; Figure 6), 
représentant plus d’un tiers de la population francilienne. 
 
 
Figure 6: Nombre d’habitants de la 
population d’IdF soumis à un 
dépassement de la valeur cible en 
PM2.5 (20 µg/m3). Rapport AIRPARIF, 
2013. 
 
Au niveau réglementaire, les niveaux de fond (zones rurales et urbaines) en PM2.5 et 
PM10 sont, pour l’IdF, en dessous des valeurs limites annuelles (pour PM2.5 et PM10) et 
journalières (pour PM10) (rapport AIRPARIF 2013). La situation en proximité trafic est 
bien différente (dépassement de l’ensemble des valeurs limites pour PM2.5 et PM10). 
Des autres polluants atmosphériques mesurés par AIRPARIF, seul le NO2 présente 
également des valeurs au-dessus des valeurs limites Européennes (en fond et en 
proximité trafic).  
 
I.2.2. Etat des lieux des connaissances sur la pollution aux particules 
fines en IdF 
Différentes études ont été menées sur la nature et l’origine des particules en IdF. La 
plupart de ces études ont été conduites dans le cadre de projets régionaux ou 
nationaux depuis le début des années 1990 (Ruellan et Cachier, 2001 ; Widory et al., 
2004 ; Bessagnet et al., 2005 ; Favez et al., 2007 ; Sciare et al., 2010). Nous nous 
attarderons ici sur les deux principaux programmes ayant récemment permis de 
synthétiser et compléter ces études : « PARTICULES » et « MEGAPOLI ». 
 
Le programme PARTICULES est un projet de recherche régional financé à part égale 
par la ville de Paris, la région IdF et l’état (via l’ADEME). Il a été mené en 
collaboration entre le Laboratoire des Sciences du Climat de l’Environnement (LSCE) 
et Airparif et répond à un objectif de meilleure connaissance de la composition 
chimique de l’aérosol fin (PM2.5) en région parisienne, de ses sources et origines 
géographiques. Il s’est appuyé sur des prélèvements journaliers sur filtres entre 
septembre 2009 et septembre 2010 sur cinq sites couvrant la majeure partie de la 
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région sur différents types de sites (à proximité du trafic automobile, en fond urbain, 
suburbain ou rural). L’analyse en masse (PM), les fractions ioniques (anions et cations 
majeurs), carbonées (carbone organique et élémentaire) et traces (sucres et métaux) 
ont été déterminées sur chacun des filtres et des sites de prélèvements. Ces travaux 
ont fait l’objet de la thèse de Michael Bressi, soutenue au LSCE fin 2012 (Bressi, 
2012). 
La variabilité saisonnière observée est très cohérente avec les précédentes 
campagnes de mesures, où les niveaux de PM2.5 sont les plus élevés en hiver et au 
printemps, dominés par la matière organique et le nitrate d’ammonium 
respectivement. 
La base de données acquise durant le projet PARTICULES a permis une première 
tentative d’identification des sources de PM2.5 et leurs origines en Ile-de-France 
(Bressi et al., 2014). Cette analyse a notamment conduit à la détermination des 
contributions de sources primaires anthropiques (trafic automobile et chauffage au 
bois, comptant pour 26% des PM2.5 en moyenne annuelle), et également la 
prédominance des espèces secondaires (nitrate et sulfate d’ammonium, et matière 
organique). Ces dernières ont été associées à des masses d’air du Nord-Est, et 
souligne l’importance de l’import de pollution, venant confirmer les résultats 
d’autres campagnes de mesures (e.g. Sciare et al., 2010, Freutel et al., 2013). 
Cette base de données est également un point d’appui essentiel dans l’évaluation 
des modèles « chimie-transport » et leur capacité à simuler les différentes espèces 
chimiques mesurées en fond urbain. En France, le modèle CHIMERE, développé par 
l’IPSL et l’INERIS est utilisé, dans le cadre du système PREV’AIR pour la prévision de 
la qualité de l’air. CHIMERE est en constante évolution dans le cadre de travaux de 
recherche, menés notamment au Laboratoire Interuniversitaire des Systèmes 
Atmosphériques (LISA). C’est dans ce contexte qu’une nouvelle méthodologie a été 
mise en place afin d’évaluer ce modèle grâce aux données de « Particules » (Petetin 
et al., 2014). Il ressort de cette étude des différences marquées entre mesures et 
modèles en fonction de l’espèce chimique considérée et la saison. 
- L’importance de la matière organique est largement sous-estimée par les 
modèles, notamment en hiver, alors que les polluants primaires sont 
généralement surestimés en été (Zhang et al., 2013). Ceci est du à la 
complexité de la fraction organique et à certains mécanismes de 
transformation qui ne sont pas proprement pris en compte, notamment 
vis-à-vis de la fraction organique secondaire (Hallquist et al., 2009).  
- Les imports de nitrate d’ammonium sur la région parisienne peuvent être 
surestimés par le modèle. Mais ce résultat doit être relativisé au regard 
des différents artefacts auxquels les prélèvements sur filtres sont soumis 
(volatilisation, condensation, transformations chimiques, Appel et al., 
1984).  
Plus globalement, la comparaison mesure – modèle met en lumière le besoin d’un 
suivi de la composition chimiques des particules atmosphériques 1) sans les 
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artéfacts (prélèvement, analyse) rencontrés sur la mesure aérosols sur filtre et 2) sur 
des pas de temps (horaires) comparables à ceux de la modélisation pour mieux 
documente la dynamique et les processus de (trans)formation de la pollution 
particulaire. 
 
Dans le cadre du programme européen MEGAPOLI (Megacities : Emissions, urban, 
regional and Global Atmospheric Pollution and climate effects, and Integrated tools 
for assessment and mitigation), deux campagnes intensives (une pendant l’été 2009, 
l’autre en hiver 2010) ont été mises en œuvre sur trois sites en Ile de France (au 
Nord-Est, au centre-ville et au Sud-Ouest de Paris). Cette disposition géographique 
en diagonale, et suivant les secteurs de vent majoritaires influençant la région 
parisienne, a permis l’évaluation, en été et en hiver, de l’influence du panache de 
pollution parisien et de l’import suprarégional. Comme pour PARTICULES, les 
résultats mis en avant soulignent la prédominance de l’import d’aérosols 
secondaires, notamment lors d’épisodes de pollution. Cette caractéristique est 
d’ailleurs particulièrement marquée pour les espèces inorganiques. Les deux 
campagnes de mesures ont également permis de mettre à profit les atouts des 
techniques AMS (Aerosol Mass Spectrometers) pour la caractérisation des sources 
majeures de la matière organique particulaire et ses différents états d’oxydation. 
Tout d’abord, l’analyse statistique de ces données, combinée à des mesures de 14C 
permet de suggérer que l’aérosol organique oxygéné (OOA), utilisé dans ces études 
comme un proxy d’AOS, est, en été, peu impacté par les émissions anthropiques 
locales, et est principalement d’origine biogénique et importée (Freney et al., 2014). 
L’hiver présente néanmoins une caractéristique différente (Ait-Helal et al., 2014) du 
fait de la contribution des émissions de chauffage au bois (Crippa et al., 2013a&b), 
et pose la question de l’origine locale, régionale ou importée de cette source. Les 
mesures AMS ont également mis en lumière l’importance d’une source liée à la 
cuisson, contribuant à environ 30% de la matière organique du PM1 (Crippa et al., 
2013a ; von der Weiden-Reinmüller, 2014) à Paris intra-muros (LHVP, à proximité de 
la place d’Italie). Si ces résultats sont en accord avec ceux obtenus pour d’autres 
villes européennes (e.g. Allan et al., 2010 ; Mohr et al., 2012), la contribution de la 
cuisson aux PM n’a en revanche pas pu être mise en évidence sur le site 
périphérique du Nord-Est. Enfin, le programme MEGAPOLI a permis une meilleure 
prise en compte des composés organiques semi-volatiles au sein du modèle 
CHIMERE, utilisé en France pour la prévision de la qualité de l’air (Zhang et al., 
2013). 
 
Les résultats scientifiques récents obtenus sur les programmes PARTICULES et 
MEGAPOLI ont donc apporté un nouveau regard sur la pollution aux particules en 
IdF, sur ses sources et leur origine géographique. Malgré ce bilan très positif, 
plusieurs interrogations demeurent : 
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- Le programme PARTICULES a permis d’apporter une vision complète sur une 
année des composantes chimiques des PM2.5 à l’échelle de la région mais repose sur 
une stratégie expérimentale avec une faible résolution temporelle (24h), sujette aux 
artéfacts (espèces semi-volatiles notamment) et n’a pas permis d’obtenir des 
informations sur la nature primaire/secondaire et les différentes sources de la 
matière organique. 
 
- Le programme MEGAPOLI a permis d’apporter ce type d’information sur la nature 
et les sources de l’OA. Les mesures chimiques réalisées sur ce programme 
MEGAPOLI ont permis de contourner les limites rencontrées sur le programme 
PARTICULES (résolution temporelle et artéfacts). En revanche, le programme 
MEGAPOLI s’est limité à deux périodes d’un mois sur l’année, manquant 
notamment les événements de pollution aux PM du printemps. Ce programme n’a 
pas non plus adressé la question des différentes sources de PM, comme adressé 
dans PARTICULES. 
 
I.3. Objectifs scientifiques et Stratégies de la thèse 
Cette thèse a été pensée et construite pour répondre aux informations manquantes 
des programmes PARTICULES et MEGAPOLI. Elle reprend ainsi cette volonté 
affichée dans MEGAPOLI d’utiliser des outils performants (technique de 
spectrométrie de masse aérosols) pour documenter (en temps réel et sans artéfacts) 
la composition chimique des particules fines, leurs sources proches et lointaines et 
l’impact des conditions synoptiques sur la survenue des événements de pollution 
aux particules fines en IdF. Cette thèse reprend également la volonté affichée dans 
PARTICULES de travailler sur une base de donnée exhaustive couvrant l’ensemble 
de l’année et permettant d’aborder la notion de contribution des sources de PM. 
 
L’apport des travaux menés durant cette thèse, par rapport aux programmes 
PARTICULES et MEGAPOLI est résumé dans le tableau ci-dessous. 
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Tableau 1: Résumé des stratégies au sein des programmes PARTICULES et 
MEGAPOLI, en comparaison avec cette thèse. 
 Particules Mégapoli cette thèse 
Mesures rapides ✗ ✓ ✓ 
Mesures long-terme ✓ ✗ ✓ 
Distribution spatiale ✓ ✓ ✗ 
Couplage météo. ✓ ✓ ✓ 
Comparaison 
modèle 
✓ ✓ ✗ 
Etude quasi-
exhaustive des 
épisodes de 
pollution 
✗ ✗ ✓ 
Identification de 
sources 
PM2.5 OM OM & PM1 
 
Pour la réalisation de ces objectifs scientifiques, notre stratégie expérimentale s’est 
reposée sur l’acquisition et la validation d’un jeu de données pluriannuel de grande 
qualité des propriétés des aérosols fins et sur un site représentatif de la pollution 
aux particules fines en IdF. Cette stratégie expérimentale a nécessité également une 
solution technologique adaptée pour documenter en temps réel et sans artéfacts la 
chimie des particules fines sur des échelles de temps de plusieurs années. 
Rétrospectivement, on peut estimer que cette stratégie a été particulièrement 
ambitieuse et la prise de risque importante car elle a nécessité de déployer 
rapidement des efforts expérimentaux très importants qui concernent la création 
d’une station atmosphérique en fond régional possédant des instruments de 
monitoring atmosphériques opérés et calibrés suivant un cahier des charges très 
précis. Cette stratégie a nécessité également un effort soutenu dans la gestion au 
quotidien des observations. Enfin, elle repose, pour la mesure temps réel et sans 
artéfacts de la chimie des aérosols d’un nouvel instrument – l’ACSM – dont on ne 
savait pas, au démarrage de cette thèse, s’il était fiable et adapté pour la mesure sur 
le long terme. 
 
Le chapitre II cette thèse retrace les grandes étapes qui ont marqué le démarrage 
des observations in-situ des propriétés des aérosols initiés à l’observatoire 
atmosphérique du SIRTA. Ce chapitre fournit également les informations nécessaires 
pour en évaluer sa représentativité au niveau régional. 
Le chapitre III présente le parc instrumental déployé au SIRTA détaillant le principe 
de fonctionnement, les contrôles qualités et procédures de traitement des données. 
Un focus est donné sur l’instrument ACSM, pièce majeure du dispositif 
expérimental, avec une description détaillée du principe de fonctionnement, des 
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procédures d’acquisition, de contrôle et de retraitement des données. Un effort 
important est porté ici aux procédures de calibration de l’instrument et de contrôle 
externe de la fiabilité sur le long terme des données de chimie. 
 
La base de données expérimentale aérosol ainsi obtenue couvre une période de 2 
ans d’observations continues et servira alors de point d’appui à différents objectifs 
scientifiques affichés dans la thèse: 
A l’image du programme PARTICULES, nous étudierons dans le chapitre IV la 
saisonnalité et les origines géographiques des composantes chimiques majeures du 
PM1 à l’aide du couplage entre concentrations et données de vent. La longueur du 
jeu de données (2 années) et la résolution temporelle utilisée (~30 min) et la 
robustesse des mesures chimiques réalisées sans artéfacts permettra d’affiner les 
résultats précédemment acquis. L’étude des épisodes de pollution majeurs aux 
particules fines observés au cours de ces deux années permettra d’identifier les 
paramètres clés (sources, origines géographiques, composition chimique, conditions 
météorologiques) responsables de leur survenue. 
 
Les chapitres V et VI s’intéresseront aux sources de la matière organique et des PM1 
en IdF et à leur variabilité à l’échelle de l’année. Un important travail de tests et 
validation de modèles source-récepteur est proposé dans ces chapitres afin de 
mieux appréhender toutes les sources d’aérosols et les incertitudes qui leurs sont 
associés. Une nouvelle méthodologie (technique PMF²) est présentée et discutée 
dans ce chapitre en vue de l’identification des sources de PM1 à partir de données à 
haute résolution temporelle. Cette technique apporte un nouvel éclairage sur les 
sources d’aérosols organiques et leur distribution dans les sources de PM1. 
 
Le dernier chapitre (VII) fera un bilan des avancées scientifiques de cette thèse et 
des perspectives qui lui sont associées. 
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Ce chapitre présente l’observatoire atmosphérique du SIRTA et retrace dans les 
grandes lignes les différentes étapes qui ont abouti à la mise en place des 
observations in-situ au sein de cet observatoire. Ce sont ces observations in-situ qui 
sont à la base des données expérimentales de cette thèse. La représentativité 
(géographique) de ces observations, leur spécificité et leur intégration dans les 
programmes de recherche (inter)nationaux constituent la deuxième partie de ce 
chapitre. 
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II.1. L’observatoire atmosphérique du SIRTA 
 
Situé sur le plateau de Saclay, à une vingtaine de kilomètres au Sud-Ouest de la ville 
de Paris, le SIRTA (Site Instrumental de Recherche par Télédétection 
Atmosphérique, Haeffelin et al., 2005) est un observatoire de l’atmosphère faisant 
partie intégrante de l’Institut Pierre Simon Laplace (IPSL). Une présentation 
complète du SIRTA est disponible à http://www.sirta.ipsl.fr. 
 
Brièvement, le SIRTA existe depuis près de 20 ans. Il est composé de 5 différentes 
zones, dont les 4 premières sont reparties sur le campus de l’Ecole Polytechnique 
(Palaiseau). Ce large déploiement d’instrumentation permet de répondre à un 
premier objectif de surveillance de l’atmosphère pour l’observation de la dynamique 
et des processus sur le long terme (dizaines d’années) en région parisienne. Des 
mesures physiques et optiques caractérisent la colonne verticale, et ont, par 
exemple, été en mesure de détecter l’impact du panache volcanique de 
l’Eyjafjallajökull en 2010. 
La zone 1 est la plus grande plateforme (1000 m2), accueillant la majeure partie des 
instruments de mesures atmosphériques caractérisant la verticale depuis 2006 (voir 
Figure ci-dessous), et permet notamment l’exploration de certains phénomènes 
spécifiques (formation de nuages ou de brouillard) sur des campagnes de mesures. 
 
 
Figure 7: Les différentes zones d'études du SIRTA. Source : http://sirta.ipsl.fr 
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Une des spécificités du SIRTA réside notamment dans le portage à plusieurs 
laboratoires des observations qui y sont réalisées : le Laboratoire de Météorologie 
Dynamique (LMD); le Laboratoire Atmosphères, Milieux, Observations Spatiales 
(LATMOS); le Centre d’Enseignement et de Recherche en Environnement 
Atmosphérique (CEREA); l’Institut de Physique du Globe de Paris (INPG), Météo-
France, et depuis 2012, le Laboratoire des Sciences du Climat et de l’Environnement 
(LSCE). L’INERIS a intégré son conseil scientifique en 2014 et doit également 
intégrer son Comité de Direction d’ici à 2015. 
 
Localisé sur le plateau de Saclay (voir figure ci-dessous), la typologie du SIRTA est 
de type semi-rurale / semi-urbaine, dans une zone où se côtoient surfaces boisées et 
zones résidentielles, activités agricoles et scientifiques; les voies rapides et 
autoroutes majeures de la région (N118 et A10) se situant à quelques kilomètres de 
la station. Une discussion plus détaillée sur la représentativité spatiale des mesures 
in-situ au SIRTA est présentée par la suite (section 2.4). 
 
 
Figure 8: Localisation géographique du SIRTA, du LSCE, de la ville de Paris, et des 
principales routes du plateau du Saclay. Source : GoogleMap 
 
II.2. Les mesures atmosphériques in-situ du SIRTA (Zone 5) 
 
Depuis 2012, les mesures atmosphériques in-situ (gaz réactifs et aérosols) effectuées 
au LSCE (CEA Orme des Merisiers) font partie intégrante du SIRTA (zone 5) et 
s’inscrivent de manière très complémentaire aux objectifs du SIRTA concernant la 
surveillance et l’exploration de l’atmosphère. La suite de ce chapitre décrit cette 
zone 5 du SIRTA ; de sa construction à sa mise en fonction. J’ai pris une part 
importante dans toutes ces étapes qui ont été le point de passage obligatoire à 
l’obtention des bases de données de cette thèse. 
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Sous l’impulsion de plusieurs programmes de recherche (inter)nationaux détaillés 
dans la suite de ce chapitre, l’équipe de Chimie Atmosphérique Expérimentale du 
LSCE a souhaité mettre en place des observations pérennes (gaz réactifs et aérosols) 
qui n’existaient pas en IdF et les valoriser rapidement (cette thèse). Au début de la 
thèse, cette station (Zone 5, LSCE) n’existait pas ; sa construction et sa consolidation 
ont donc constitué un fil rouge tout au long des deux premières années de cette 
thèse. Il est important de souligner que les mesures présentées dans ce manuscrit 
ont été acquises à partir de juin 2011 et ont donc nécessité leur mise en œuvre dans 
un bâtiment annexe du CEA de l’Orme des Merisiers, à une cinquantaine de mètres 
de l’implantation finale de la station (z5), jusqu’en décembre 2012. 
 
La direction du LSCE nous a permis de récupérer l’intégralité du bâtiment 705 du 
CEA de l’Orme des Merisiers pour l’établissement de nos observations in-situ (voir 
photo ci-dessous du bâtiment 705). Ce bâtiment se trouve dans le fond du site du 
CEA de l’Orme des Merisiers, à proximité direct d’une zone boisée et à une distance 
d’environ 500 m des routes départementales desservant le plateau. 
 
 
Figure 9: Vue extérieure du bâtiment 705 abritant les observations in-situ du SIRTA 
(zone 5) au CEA de l’Orme des Merisiers. Crédit photo : J-E Petit 
Mon implication dans la construction de la station a notamment porté sur le design 
du laboratoire, le montage de l’ameublement, des instruments et des lignes de 
prélèvements. Pour ce faire, j’ai modélisé le laboratoire, à l’échelle, en utilisant l’outil 
de création 3D Google SketchUp. La pièce principale compte une surface d’environ 
73 m2 et est destinée à accueillir tous les instruments de mesures (voir figure 10). 
L’emplacement de ces derniers peut donc facilement être visualisé et optimisé. La 
première pièce annexe au laboratoire (7.1 m2) abrite les systèmes de pompage et 
leurs nuisances (bruit, chaleur, vibration). La 2ème pièce annexe (8 m2) était 
initialement dédiée à l’accueil de réunion et/ou de postes bureautiques, mais est 
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actuellement utilisée pour la manipulation et le stockage des prélèvements sur 
filtres. 
 
  
Figure 10: Design 3D de la station de mesures et vue du laboratoire en février 2012. 
Crédit photo : J-E Petit 
Tout d’abord, d’importants travaux de rénovation ont dû être entrepris afin de 
remettre en état la structure, le réseau électrique, la peinture et le sol. Suite à ces 
travaux, l’installation des paillasses et meubles a été effectuée en février 2012 (voir 
photo ci-dessus). L’étape qui a demandé le plus de travaux fut la réalisation de la 
passerelle sur le toit, pour sécuriser l’accès aux lignes de prélèvements. Une dizaine 
de « cheminées » ont été fixées sur la toiture et font office de passe-paroi pour les 
lignes de prélèvement atmosphérique. Chaque cheminée est percée de plusieurs 
trous de diamètre 3/8, ½, ¾ de pouces. Un sketch de l’installation « type » des 
prélèvements atmosphériques est présenté ci-dessous. 
 
  
Figure 11: a) stratégie d'échantillonnage b) vue de la passerelle avec les têtes de 
prélèvements gaz/aérosols. Crédit photo : J-E Petit 
La construction de la passerelle fut plus longue qu’initialement prévue (passage par 
un bureau d’architecte), et les travaux ont finalement pris fin en décembre 2012. 
Tous les instruments gaz/aérosols ont pu être installés dans les premières semaines 
de 2013, la station étant 100% opérationnelle depuis le 21 janvier 2013. Depuis 
cette date, le SIRTA (zone 5) agrège un nombre sans cesse croissant de nouveaux 
instruments gaz/aérosol ; outre les activités liées aux programmes de recherche 
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nationaux et européens décrits ci-après, elle est également devenue tout 
récemment une des stations d’observation du RNSA (Réseau National de 
Surveillance en Aérobiologie). 
 
 
Figure 12: Vue de la station le 18/04/2014. Crédit photo : J-E Petit 
II.3. Programmes de recherche & intégration dans les réseaux de 
recherche 
La mise en place des observations pérennes gaz réactifs/aérosols à la station du 
SIRTA répond à des objectifs scientifiques repris en grande partie par cette thèse 
(chapitre I). Nous retraçons ici brièvement l’historique des projets de recherche qui 
ont financé (et se sont appuyés sur) les observations in-situ du SIRTA. 
 
• Programme DIM R2DS « PARTICUL’AIR » d’instrumentation d’un super-site 
atmosphérique en Ile-de-France (2009-2011). Ce projet soumis lors des 
grandes campagnes intensives franciliennes du programme EU-FP7 
MEGAPOLI (Megacities : Emissions, urban, regional and Global Atmospheric 
POLlution and climate effects, and Integrated tools for assessment and 
mitigation) a constitué la base financière (400 k€) des instruments aujourd’hui 
présent au SIRTA (ACSM, SMPS, O3, NOx). Son objectif était la construction 
d’un super-site d’observation de la pollution atmosphérique en IdF. 
 
• Programme IPSL « PARTICUL’AIR » (2012) pour le financement du mobilier du 
laboratoire de la station (environ 10 k€) 
 
• Programme PRIMEQUAL « PREQUALIF » (2011-2014). Ce programme avait 
notamment pour objectif d’améliorer nos connaissances sur les sources de 
PM en IdF et de tester la potentialité de l’instrument ACSM au SIRTA pour la 
caractérisation en temps réel de la composition chimique des PM1. Il avait 
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également pour objectif la construction d’un réseau dense de mesure du 
Black Carbon en IdF (dont le SIRTA fait partie). Le programme ADEME-
REBECCA (2013-2015) poursuit aujourd’hui cet effort d’un réseau de BC sur 
la région parisienne. 
 
• Programme ADEME-EMEP (2012-2015). Ce programme coordonne les efforts 
de plusieurs stations atmosphériques françaises pour produire un jeu de 
données gaz/aérosol au niveau national dans le cadre des campagnes EMEP 
été 2012 et hiver 2013, où j’y ai pris une part active dans le cadre des 
observations in-situ des aérosols pour le SIRTA. 
 
• Le démarrage des observations in-situ du SIRTA coïncide avec le démarrage 
du programme EU-FP7 « ACTRIS » (2011-2014) et l’intégration du SIRTA 
comme super-site français au titre des accès transnationaux (TNA). Cette 
intégration du SIRTA dans ACTRIS nous a fait rentrer de pleins pieds dans un 
réseau d’experts internationaux des observations in-situ des propriétés des 
aérosols et dans un cadre très contraint de contrôle qualité des observations 
et d’apprentissage de la gestion au quotidien d’une station de mesures. 
 
Il nous a fallu se conformer à un cahier des charges strict dans la mise en opération 
des instruments de mesure des propriétés des aérosols, combiné aux contraintes 
liées à la station de mesures (dimensionnement et aménagement du laboratoire). La 
mise en conformité des observations aérosols - valorisées sur cette thèse – a 
constitué un travail de longue haleine, parfois laborieux du fait de notre 
inexpérience sur la mesure de certains paramètres (voir le volet instrumental 
présenté chapitre III). 
C’est sans aucun doute sur ce programme ACTRIS que je me suis le plus investi, 
notamment sur la « Joint Research Activity » ACSM, contribuant par mon travail au 
rôle moteur du LSCE sur cette activité et débouchant sur l’organisation de la 
première intercomparaison internationale des ACSM au LSCE en Novembre 2013, 
dont quelques premiers résultats sont repris au chapitre III. 
 
Enfin, et en parallèle du programme Européen ACTRIS, les équipes de recherche 
françaises se sont structurées en un réseau national d’observation des aérosols 
(SOERE « ORAURE »), labellisé par Allenvi (Alliance nationale de recherche pour 
l’Environnement). Le SIRTA est une composante essentielle de ce SOERE et 
composante des services d’observations du CNRS-INSU. 
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II.4. Représentativité géographique et spécificités des mesures in-
situ du SIRTA 
 
La notion de représentativité de nos observations in-situ est fondamentale et doit 
être traitée avec la plus grande attention. Elle dépend des sources 
proches/éloignées et sera donc potentiellement différente suivant les espèces 
chimiques mesurées dans les PM. 
 
Comme présenté dans la figure ci-dessous, la station du SIRTA est située dans une 
zone de faible densité de population (moins de 500 hab./km2) comparée au reste de 
la région Ile-de-France (1000 hab./km2 en moyenne et allant jusqu’à 
30 000 hab./km2 dans le centre de l’agglomération parisienne). Elle est néanmoins 
en bordure immédiate (et quasi entourée) des zones suburbaines de 
l’agglomération parisienne (voir figure ci-dessous). Le SIRTA n’est donc pas à 
proprement parler en zone rurale ; il n’est pas non plus exactement en zone urbaine. 
Les termes « suburbain » ou « semi-rural » peuvent donc décrire dans une certaine 
manière la typologie du SIRTA.  
 
 
Figure 13: Carte de densité de population par commune en Ile-de-France. Source : 
INSEE 2007 
Comme présenté sur la figure 13, l’île de France présente un relief très peu marqué 
et donc particulièrement favorable à la dispersion et à l’homogénéisation des 
polluants émis par l’agglomération francilienne et à la circulation des masses d’air 
au-dessus de l’IdF. Le SIRTA a cette spécificité de se trouver sur une zone 
relativement plane et peu encaissée (plateau de Saclay) ; donc bien ventilée et en 
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léger surplomb (+100 m) de l’agglomération parisienne. Il n’y a aucun obstacle 
majeur entre la station et le centre de Paris : par temps clair (hors épisodes de 
pollution) on peut distinguer depuis la station zone 5 du SIRTA la moitié supérieure 
de la tour Eiffel située à près de 20 km. 
 
 
Figure 14: Topographie de la région Ile-de-France (l’observatoire du SIRTA est noté 
par une étoile blanche sur la figure). Les altitudes (au dessus de la mer) sont données à 
gauche de la figure. Source : http://fr-fr.topographic.map.com 
Grâce aux programmes de recherche précédents, plusieurs éléments nous 
permettent de répondre à la représentativité de pollution de fond régional en PM2.5 
du site du SIRTA. Tout d’abord, les travaux de Bressi et al. (2013) dans le cadre du 
programme « PARTICULES » mettent en évidence l’importance de la pollution de 
fond sur les niveaux de PM de l’ensemble de la région parisienne. En effet, ces 
travaux indiquent des niveaux très proches entres les stations rurales et les stations 
de fond urbain d’AIRPARIF  sur des concentrations journalières (r2 de 0.84 et pente 
de 1.06 entre la station urbaine et rurale-NE entre septembre 2009 et 2010). 
Puis, les observations réalisées lors du programme MEGAPOLI ont ensuite permis 
de comparer plus précisément les niveaux de concentrations de PM mesurées au 
SIRTA à celles du fond urbain parisien. Cette comparaison confirme la 
représentativité du SIRTA concernant les concentrations de PM2.5 de fond urbain à 
l’échelle régionale. A titre d’exemple, la figure 15 présente le suivi temporel des 
concentrations de PM2.5 pendant l’hiver 2010 au SIRTA (z1) et au Laboratoire 
d’Hygiène de la Ville de Paris (LHVP), situé dans le 13ème arrondissement de Paris. 
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Figure 15: Comparaison sur 1 mois (hiver 2010) des concentrations horaires en PM2.5 
au SIRTA (z1) et au LHPV (Paris 13ème) obtenues par instruments TEOM-FDMS. Source : 
Programme EU MEGAPOLI, Sciare et al. (données non publiées). 
D’autres éléments sont à notre disposition pour vérifier la représentativité régionale 
de nos observations de PM au SIRTA à l’échelle annuelle. Les travaux de 
modélisation régionale réalisés par AIRPARIF permettent d’obtenir une carte 
annuelle de concentration des PM2.5 sur l’IdF (Figure 16) qui montre qu’environ 80% 
des concentrations de PM2.5 en fond urbain (Paris et petite couronne) sont mesurées 
au SIRTA. 
 
 
 
Figure 16: Carte des concentrations annuelles de PM2.5 sur l’année 2013 en Idf (à 
gauche) et Paris + petite couronne (à droite). La station du SIRTA est marquée par une 
étoile noire. Source : Rapport d’activité annuel 2013 d’AIRPARIF. 
Enfin, sur la base de nos propres observations de PM (TEOM-FDMS) du SIRTA et la 
comparaison de ces données avec celles du réseau AIRPARIF (figure ci-dessous), on 
retrouve des concentrations de PM1 au SIRTA proches des valeurs de PM2.5 
caractéristiques du fond urbain parisien (BOB, VITRY et GEN), légèrement 
supérieures aux données PM2.5 de la zone rurale (RUR_S). 
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Figure 17: Distribution des données PM du 01/04/2012 au 01/05/2014 aux différentes 
stations Airparif. La signification des sigles est donnée ci-dessous dans le tableau 2. 
L’estimation de la fraction PM1-PM2.5 et la contribution du PM1 au PM2.5 au SIRTA ont 
été estimées à partir de mesures TEOM-FDMS (PM1) et compteur optique GRIMM 
(Modèle 1.108) asséché en entrée (membrane Nafion®) sur une période de 2 mois 
(Novembre – Décembre 2013). Cette période permet de caractériser ces différentes 
fractions (PM1, PM1-PM2.5) sur une large gamme de concentrations en PM1, allant 
jusqu’à 60-80 µg/m3. Les données PM1-PM2.5 ont été calculées à partir des données 
OPC avec une densité moyenne de 1.5 (voir chapitre III). Les résultats de cette 
comparaison sont rapportés dans la figure 18 ci-dessous. 
 
 
 
Figure 18: A gauche, variations des concentrations de PM inférieures à 1 µm (PM1) et 
comprises en 1 et 2.5 µm (PM1-PM2.5) sur 2 mois d’observations continues (Novembre-
Décembre 2013) au SIRTA (z5). A droite, le rapport PM1/PM2.5 en fonction des 
concentrations de PM1. Données moyennées à la minute (N=44032 points). 
Les concentrations moyennes de PM1 (11.9 µg/m3) représentent 85% des 
concentrations de PM2.5 (14 µg/m3) sur la période de comparaison. On remarquera 
également la très faible correspondance des variabilités temporelles des 2 fractions 
(PM1 et PM1-PM2.5) ce qui dénote des origines/sources différentes. On remarquera 
0
10
20
30
40
50
60
70
80
90
10/11 15/11 20/11 25/11 30/11 05/12 10/12 15/12
PM
,$µ
g/
m
3
PM1.PM2.5
PM1
0.0
0.2
0.4
0.6
0.8
1.0
0 20 40 60 80 100
PM
1/
PM
2.
5(
ra
tio
PM1,(µg/m3
Chapitre II : La composante in-situ du SIRTA 
 
 
52 
enfin que la contribution de la fraction supermicronique (entre 1 et 2.5 µm) est 
fonction des concentrations de PM1. Ainsi le rapport PM1/PM2.5 plonge à 50% sur les 
périodes de faible pollution (PM1 < 5 µg/m3) alors qu’il passe au-dessus de 80% 
pour les événements de pollution (PM1 > 20 µg/m3) soulignant bien l’importance de 
la fraction PM1 (plutôt que PM2.5) pour décrire correctement les événements de 
pollution aux particules en IdF. 
 
Si la représentativité du fond urbain régional de notre station est bien établie pour 
les concentrations de l’ensemble des particules fines (PM1), la question de la 
représentativité de notre station pour chaque espèce chimique reste à traiter. Les 
résultats des programmes PARTICULES et MEGAPOLI indiquent une homogénéité 
régionale des concentrations de la matière organique et des espèces inorganiques 
secondaires (Bressi et al., 2013 ; Crippa et al., 2013a ; Freutel et al., 2013). En 
revanche, comme souligné dans les travaux de Bressi et al. (2013 & 2014), c’est la 
source « trafic » (tracée par le BC) qui présente le plus fort gradient de concentration 
observé entre les fonds ruraux et urbains et qui expliquent en grande partie le 
gradient observé sur les PM2.5. En raison de la typologie complexe du SIRTA (à 
l’interface des zones rurales et urbaines d’IdF), il est nécessaire d’effectuer un travail 
spécifique sur la représentativité de notre station pour ce qui concerne les émissions 
franciliennes liées au trafic.  
Grâce au réseau dense de mesures du Black Carbon mis en place sur les 
programmes PRIMEQUAL « PREQUALIF » et ADEME « REBECCA », nous avons 
aujourd’hui suffisamment de données expérimentales pour conclure sur l’impact des 
émissions du trafic francilien à notre station. La figure ci-dessous présente le réseau 
BC déployé en IdF depuis début 2012. 
 
  
Figure 19: Localisation des différents sites de mesure de PM2.5 (a) et du réseau BC (b) 
Le tableau ci-dessous présente dans le détail chacune des stations du réseau « BC », 
sa typologie et le type d’instrument (MAAP ou modèle d’Aethalomètre) déployé sur 
site. 
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Tableau 2: Liste des stations (localisation, typologie et instrumentation) utilisées dans 
l’étude de représentativité. 
Code Commune Fond Instrument 
A1 Saint-Denis (Autoroute A1) Trafic AE42 
ARG Argenteuil Urbain MAAP 
BASCH Paris 14ème Trafic MAAP 
BOB Bobigny Urbain AE42 
BP Est Paris 12ème (Bd Périphérique) Trafic AE42 
ELYS Paris 8ème Trafic AE31 
IVRY Ivry-sur-Seine Urbain MAAP 
LHVP Paris 13ème Urbain AE31 
NEUIL Neuilly-sur-Seine Urbain MAAP 
PA18 Paris 18ème Urbain MAAP 
RUR_S Bois-Herpin Rural AE42 
SIRTA Gif-sur-Yvette - AE31/33 
 
Ce réseau BC a été contraint en taille pour des raisons budgétaires et optimisé pour 
les besoins de modélisation des émissions trafic. Son dimensionnement repose 
également sur un réseau historique de suivi de fumée noir aujourd’hui pris en 
charge par AIRPARIF avec les instruments MAAP. Malgré toutes ces contraintes, ce 
réseau permet d’obtenir des informations pertinentes sur les niveaux de BC au 
SIRTA en regard des niveaux obtenus en fond urbain et rural. 
 
La figure ci-dessous présente les données d’absorption obtenues sur l’ensemble du 
réseau BC sur près de 20 mois d’observations et après un travail long et délicat 
d’homogénéisation des données des différents instruments (correction des mesures 
aethalomètre, raccordement des données MAAP à 950 nm) détaillé dans le rapport 
final du programme PRIMEQUAL-PREQUALIF.  
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Figure 20: Distribution des données BC (moyenne horaire) du 12/04/2012 au 
31/12/2013. 
De façon assez inattendue, les données de BC obtenues au SIRTA se rapprochent 
de celles obtenues au site rural (RUR_S) et sont donc près de 3 fois inférieures aux 
données de fond urbain (BOB, LHVP, PA18, ARG, IVRY, NEIL) qui présentent entre 
elles une bonne homogénéité. En conclusion, et même si les émissions locales de 
trafic sont clairement visibles sur le cycle diurne du BC au SIRTA, notre station 
semble – pour les émissions trafic – davantage représentative d’un fond régional 
que d’un fond urbain de l’agglomération parisienne. Par ailleurs, la mesure du BC en 
zone 1 et 5 pendant quelques jours en janvier 2010 permet d’illustrer une bonne 
homogénéité des sources de BC à quelques kilomètres d’intervalles seulement, 
comme rapporté dans la figure ci-dessous. 
 
 
Figure 21: Comparaison des données d’absorption (babs) corrigées (algorithme de 
Weingartner ; voir chapitre III) entre des mesures Aethalomètre (AE31) réalisées au 
SIRTA (zone 1 et zone 5; distance entre les 2 sites = 4 km). Les 11% d’absorption vus 
en plus en z1 ne sont pas significatifs (i.e. dans la gamme d’incertitude délivrée par 
l’instrument AE31). 
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Ce chapitre est consacré à la description du dispositif expérimental et des 
méthodologies utilisées pour l’acquisition et la validation des jeux de données 
utilisés dans le cadre de ma thèse. Ces jeux de données couvrent la période de Juin 
2011 à Mai 2013 correspondant approximativement aux 2 premières années de ma 
thèse. Le lecteur se référera au chapitre IV pour une description des conditions 
synoptiques (et de leur représentativité) au cours de cette période d’observation de 
2 ans. 
 
Comme décrit au chapitre I, l’étude des sources et des mécanismes de 
(trans)formation de la pollution particulaire nécessite la mise en place d’une 
stratégie expérimentale multi-instrumentée permettant l’étude d’un grand nombre 
de paramètres (granulométrie, masse, nombre, composition chimique des 
particules, précurseurs gazeux, paramètres météorologiques etc.).  
La mesure sans artéfacts de la composition chimique des aérosols submicroniques 
en temps réel, sur des pas de temps courts (inférieurs à une heure), en continu, et 
sur une longue période (plusieurs années) est placée ici au centre des objectifs 
expérimentaux de cette thèse. Le focus donné aux aérosols submicroniques va nous 
permettre d’étudier aussi finement que possible la fraction des particules la plus 
impactée par les émissions anthropiques et sans aucun doute la plus toxique.  
Cette démarche innovante, constitutive des activités des observatoires de recherche 
se développant actuellement en Europe, se démarque donc singulièrement des 
approches expérimentales plus classiques basées sur l’analyse chimique de 
prélèvements d’aérosols journaliers sur filtres ou sur la réalisation de campagnes 
intensives de courtes durées (quelques semaines). Elle est pourtant teintée d’une 
certaine prise de risque puisque nous n’avions, au départ de cette thèse, aucune 
certitude quant à la capacité de certains instruments utilisés (en particulier l’ACSM à 
fonctionner en continu sur une période pluriannuelle). S’étant avérée fructueuse, 
cette stratégie nous offre aujourd’hui de nouvelles perspectives de couplage entre 
la chimie et les autres paramètres régissant la qualité de l’air (propriétés physiques 
des aérosols, paramètres météorologiques et dynamiques) qui sont, eux, d’ores et 
déjà mesurés sur des pas de temps de l’ordre de la minute.  
 
Les différents instruments mis en œuvre pour les activités d’observation in-situ de la 
pollution atmosphérique (gaz/particules) au SIRTA sont listés dans le Tableau 3 ci-
dessous, décrivant également leurs principales caractéristiques de fonctionnement.  
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Tableau 3: Les différents instruments déployés dans la station 
Instrument 
Modèle - 
Constructeur 
Paramètre Fraction Débit Résolution* 
ACSM Aerodyne 
Research Inc. 
OM, NO3-, 
SO42-, NH4+, Cl- 
PM1 3 L/min 30 min 
Aethalomètre 
Magee 
Scientific, 
modèles AE31 
et AE33 
Absorption 
suivant 7 
longueurs 
d’onde 
PM2.5 5 L/min 5 min 
Néphélo. 1 Ecotech 
Aurora M3000 
Diffusion 
525nm 
PM2.5 5 L/min 5 min 
Néphélo. 2 Ecotech 
Aurora M3000 
Diffusion 
450nm 
PM2.5 5 L/min 5 min 
TEOM-FDMS 
R&P TEOM 
1400ab et 
FDMS 8500c + 
TEOM-FDMS 
1405F 
PM PM1 1 m3/h 
6 min (en 
moyenne 
glissante 
horaire) 
SMPS GRIMM 5.416 
Granulométrie 
des aérosols 
sur 89 canaux 
10 nm – 
1 µm  
0.3 L/min 15 min 
PARTISOL 
Plus Thermo Env. 
(VOC 
denuded) EC-
OC 
PM2.5 1 m3/h 24 h 
AiRRmonia Mechatronics NH3 - 1 L/min 5 min 
NOx analyzer 
Teledyne 
T200UP 
NO / NO2 - 1.1 L/min 1 min 
VOC cartridge Sypac V2 
TERA Envi. 
COV - 1 L/min bi-hebdo. 
* : la résolution correspond au pas de temps d’enregistrement des données, et non 
à la fréquence de mesure 
Les lignes grisées correspondent à des paramètres de mesure ACTRIS non 
exploitées durant cette thèse. 
 
Comme rapporté sur ce tableau, c’est la fraction submicronique (PM1) qui est au 
centre des observations aérosols au SIRTA (instruments ACSM, TEOM-FDMS, SMPS, 
Néphélomètres, Aethalomètre). Comme détaillé dans le chapitre I, ce choix n’est 
pas uniquement motivé par la limitation de collecte PM1 de l’ACSM. Il focalise les 
émissions anthropiques (voir plus haut dans le texte) et permet par la même 
occasion de s’affranchir d’un mode supermicronique aux origines primaires 
marquées (sels de mer, poussières crustales, bioaérosols ). 
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Dans la configuration d’échantillonnage détaillée au Chapitre II (Fig. 11a), les pertes 
de particules lors de l’échantillonnage sont estimées à moins de 2% pour les PM1 
(calcul réalisé avec Particle Loss Calculator – Von der Weiden et al., 2009 – pour 4 m 
de tube droit ½ pouce à 3 L/min, en prenant en compte tous les mécanismes de 
perte). 
 
Ce chapitre s’organise de la façon suivante : Il présente dans un premier temps le 
principe de fonctionnement de chaque instrument utilisé pour répondre à mon sujet 
de thèse. Un focus est donné ici à l’instrument ACSM, pièce centrale de mon 
dispositif expérimental. Sont également mis en avant les protocoles de contrôle 
qualité ayant permis de s’assurer de la validité des jeux de données. Cette première 
étape de validation constitue un prérequis indispensable au travail d’interprétation 
scientifique des données faisant l’objet des chapitres suivants. 
!
!
!
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III.1. Détermination de la concentration en PM1 
III.1.1. Instrument TEOM-FDMS 
Le TEOM-FDMS (Tapered Element Oscillating Monitor – Filter Dynamic 
Measurement System) a été choisi pour la mesure en temps réel de la concentration 
en PM1 au SIRTA. Initialement développé par Rupprecht & Patashnik (Meyer et al., 
2002 ; Wilson et al., 2006), cet instrument est aujourd’hui produit par Thermo 
Scientific. Il est utilisé par de nombreuses équipes de recherche de par le monde et 
majoritairement mis en œuvre par les AASQA pour la surveillance réglementaire des 
PM2.5 et PM10 en France.  
 
Principe(de(mesure(
A l’inverse des autres analyseurs automatiques de PM (e.g., radiomètres beta, 
indicateurs optiques), le TEOM-FDMS permet une estimation directe de la 
concentration massique des particules atmosphériques à l’aide d’une mesure 
gravimétrique. Cette dernière est basée sur la variation de fréquence d’un élément 
oscillant sur lequel est placé un filtre. Les aérosols échantillonnés sont impactés sur 
ce filtre. La fréquence de l’élément oscillant est directement liée à la masse de 
particules impactées. La différence de masse est calculée par : 
 
∆! = !! ∙
1
!!!
− 1!!!
, [1] 
 
où fa et fb correspondent à la fréquence mesurée à ta et tb, respectivement, et K0 le 
facteur de calibration. Ce dernier est déterminé grâce à un filtre étalon de masse 
connue (déterminée au laboratoire à l’aide d’une balance de précision). La 
concentration de particules peut ensuite être calculée comme : 
 
!"! =
∆!
∆! ∙ ! [2] 
 
où Δm est la différence de masse calculée sur l’intervalle de temps Δt avec un débit 
Q. L’air échantillonné est d’abord dirigé vers le module FDMS, positionné en tête 
d’instrument. Ce module contient notamment un sécheur de type Nafion®, 
permettant de réduire le contenu en eau des particules. Le conduit de prélèvement 
situé entre le FDMS et la microbalance (TEOM) ainsi que la microbalance elle-même 
sont chauffés à une température constante de 30°C, afin de compléter 
l’assèchement des aérosols et du flux d’air (Meyer et al., 2002 ;Long et al., 2003). 
Cependant ce chauffage limité ne permet pas d’éviter la volatilisation partielle 
d’espèces semi-volatiles particulaires, notamment le nitrate d’ammonium (Mignacca 
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and Stubbs, 1999) et certains organiques. Un système de compensation permet 
d’estimer la perte de masse générée par cette volatilisation. Pour ce faire les 
particules présentes dans l’air échantillonné sont filtrées au sein du FDMS par un 
système à effet Peltier (réglé à 4°C afin de piéger l’ensemble des particules dont la 
fraction semi-volatile, et ainsi de générer de l’ « air zéro »). La mesure est alors 
séquencée comme suit : 
- Après passage dans le sécheur, le flux de particules est directement 
échantillonné sur le filtre ; l’instrument enregistre un gain de masse (BaseMC). 
- Toujours après passage dans le sécheur, le flux d’air est filtré dans le système 
à effet Peltier puis l’air « zéro » ainsi généré est envoyé sur le filtre de la 
balance ; l’instrument enregistre alors une perte de masse due à l’évaporation 
des semi-volatils échantillonnés précédemment (RefMC). 
 
La concentration corrigée est donc calculée par la différence des deux masses  
 
!" = !"#$%& − !"#$% [3] 
 
En raison de la faible quantité de matière échantillonnée (et des quantités encore 
plus faible de matière semi-volatile), les données brutes sont relativement bruitées, 
et automatiquement lissées par le programme interne de l’instrument. Ce lissage 
correspond à une moyenne horaire mobile, qui peut être consultée à différentes 
périodicités. Nous avons choisi ici d’exporter une mesure toutes les 6 minutes. 
 
La Figure ci-dessous présente 1) le TEOM-FDMS, 2) son principe de fonctionnement 
et 3) sa configuration au SIRTA. 
 
   
Figure 22: Instrument TEOM-FDMS (R&P TEOM 1400ab et FDMS 8500c). Principe de 
fonctionnement et schéma de montage au SIRTA. 
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Acquisition(des(données(
Le déchargement des données est effectué par le logiciel constructeur « RP 
COMM », lancé automatiquement chaque jour à midi par un script « Auto-it » 
développé par le LMD, pour pouvoir vérifier le bon fonctionnement de l’instrument 
au jour le jour, et également car la mémoire interne de l’instrument TEOM-FDMS du 
SIRTA est relativement limitée (quelques jours). Les fichiers journaliers acquis 
(environ 500 sur les quelques 730 jours d’observations de cette thèse) sont 
concaténés par un script Python. Au total, de juin 2011 à mai 2013, la mesure à 6 
minutes des PM1 représente plus de 200 000 points de mesure. 
 
Conformément aux préconisations du LCSQA (LCSQA, 2013) , ont été supprimées 
les données présentant : 1) un bruit (« noise ») supérieur à 0.010 qui peut être dû à 
une mauvaise installation (la microbalance doit se trouver sur un socle stable), ou 
une source de vibration externe trop proche (pompe par exemple) ; 2) RefMC 
supérieur à 0 µg/m3, qui peut survenir lors de problèmes de fuites (vanne du FDMS 
notamment) ; 3) BaseMC inférieur à -10 µg/m3. Cela correspond généralement à un 
FDMS défectueux ou un problème de microbalance. 
Les « sauts » de concentrations (augmentation/diminution brusque sur quelques 
points) ont également été supprimés manuellement. Les données validées 
représentent environ 85% des données enregistrées. Le taux relativement important 
de données invalidées s’explique par de fréquentes pannes rencontrées au niveau 
du module FDMS (dues notamment à l’âge avancé de l’instrument, i.e., une 
douzaine d’années). 
 
Incertitudes((
Dans le cadre de son utilisation pour la surveillance réglementaire des PM2,5 et PM10, 
le TEOM-FDMS est défini comme équivalent à la méthode de référence 
gravimétrique (NF EN 12341). Cette équivalence suppose le respect d’une 
incertitude relative élargie inférieure à 25% pour des concentrations globalement 
comprises entre 30 et 50 µg/m3 (Directive 2008/50/CE). Les démonstrations 
d’équivalence effectuées en France indiquent que cette incertitude relative élargie 
est plutôt de l’ordre de 15-20% pour ces niveaux de concentrations (LCSQA, 2005 ; 
LCSQA, 2006 ; LCSQA 2012). Néanmoins, pour des niveaux de concentrations plus 
faibles, on constate une augmentation des incertitudes, pouvant dépasser 50% en 
dessous de 5 µg/m3 (LCSQA 2009). 
 
III.1.2. Instrument SMPS 
Bien que le SMPS (Scanning Mobility Particle Sizer) ait été développé pour 
déterminer la répartition granulométrique des particules (ultra)fines (Wiedensohler et 
al., 2012), j’ai principalement utilisé ce type d’instrument dans le cadre de ma thèse 
pour une estimation de la concentration en PM1.  
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En raison des délais très longs de délivrance d’autorisation de détention de la 
source radioactive nécessaire au bon fonctionnement de l’instrument, le suivi long 
terme à l’aide du SMPS n’a pu être mis en œuvre qu’à partir de l’automne 2012, 
après sa comparaison avec les SMPS de référence du programme EU ACTRIS en 
septembre 2012. Le SMPS choisi pour la mesure de la granulométrie des particules 
submicroniques au SIRTA est de marque Grimm (modèle 5.416). A noter qu’un 
SMPS de marque TSI a également pu être utilisé au SIRTA lors de la campagne 
EMEP été 2012 (juin-juillet 2012). 
 
Principe(de(mesure(
Le SMPS est composé d’un Differential Mobility Analyzer (DMA) et un Condensation 
Particle Counter (CPC). Les particules sont séchées (membrane Nafion®) et 
échantillonnées à 0.3 L/min puis soumises aux radiations d’une source radioactive 
(241Am, dans le cas du SMPS Grimm utilisé ici) permettant l’équilibre des charges à la 
surface des particules, puis sélectionnées (en fonction de leur mobilité électrique) au 
travers d’un champ électrique imposé. La valeur du voltage imprimée dans la 
colonne est directement liée à la taille de particules pouvant « sortir » du DMA. Elles 
sont ensuite comptées par méthode optique (laser) dans le CPC, après avoir subi un 
« grossissement » dans une chambre sursaturée aux vapeurs de butanol. La mesure 
granulométrique est réalisée ici suivant 89 canaux sur un pas de temps de 15 min. 
 
Corrections(
Trois corrections doivent être appliquées aux données brutes. 
1. Tout d’abord, la mobilité électrique d’une particule dépend de son diamètre 
et également de sa charge. Une particule doublement chargée d’une taille 
donnée peut avoir la même mobilité électrique qu’une particule mono-
chargée d’une taille inférieure. La correction de charge multiple est donc 
basée sur la distribution de charges de Boltzmann (théorie de Fuchs, 
Wiedensohler, 1988).  
2. il faut compenser les pertes de particules par diffusion, puisque les particules 
peuvent « adhérer » à la paroi d’un tube par liaison Van der Waals. La 
diffusion est le transport prédominant pour les particules dont le diamètre est 
inférieur à 100 nm ; ces dernières sont donc plus sensibles à ces pertes par 
diffusion. 
3. Finalement, les données sont corrigées en fonction de l’efficacité de 
comptage du CPC, qui dépend, elle aussi, de la taille des particules.  
Ces trois corrections sont automatisées au sein du logiciel de traitement de données 
fourni avec l’instrument. 
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La Figure ci-dessous présente 1) le SMPS GRIMM et 2) sa configuration au SIRTA. 
 
  
Figure 23: Instrument SMPS+C GRIMM (modèle 5.416) et schéma de montage au 
SIRTA 
Le SMPS a été regroupé sur une même ligne de prélèvement avec l’ACSM avec un 
débit total d’environ 3.3 L/min (0.3 L/min pour le SMPS et 3 L/min pour le segment 
de ligne dédié à l’ACSM). Depuis septembre 2013, une membrane Nafion® est 
installée en amont du split ACSM-SMPS. 
 
Acquisition(et(traitement(des(données(
Le logiciel de contrôle de l’instrument (SMPS SoftwareV1-2-3) a été configuré pour 
automatiquement enregistrer des fichiers journaliers. Chaque fichier a été ensuite 
manuellement traité pour prendre en compte les corrections ci-dessus. Les données 
produites sont enfin concaténées par un script Python (environ 170 fichiers pour 
14082 points). Des problèmes logiciels (connus) apparaissent régulièrement 
(instabilité du système d’acquisition), provoquant des trous (parfois longs) dans le 
jeu de données. Début avril 2013, un problème instrumental (vanne d’alimentation 
butanol et pompe) a également nécessité un retour de près de 4 mois chez le 
constructeur. 
Sur les données disponibles, ont été supprimées manuellement toutes les lignes 
dont la masse totale est anormalement élevée (majoritairement due à quelques 
particules dans les diamètres les plus élevés), mais ne représentent que 4% des 
données traitées. La masse totale est calculée en supposant les particules 
sphériques, et une densité de 1.2. 
De récents exercices d’intercomparaison à l’échelle européenne ont permis de 
déterminer une incertitude de 10% sur la granulométrie entre 20 et 200 nm 
(Wiedensohler et al., 2012). Notre SMPS GRIMM rentre dans cette gamme de 10% 
d’incertitudes sur les intercomparaisons « SMPS » réalisées en 2012 et 2013 dans le 
cadre du programme EU-ACTRIS. Pour les particules inférieures à 20 nm ou 
supérieures à 300 nm, des différences plus élevées peuvent être trouvées, pour des 
raisons encore aujourd’hui mal maîtrisées (Imhof et al., 2006 ; Helsper et al., 2008 ; 
Wiedensohler et al., 2012). 
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III.2. Analyse différée de prélèvement sur filtres et 
chromatographie ionique en ligne 
Bien que correspondant à des approches expérimentales différentes, ces deux types 
de méthodologies sont regroupées ici car elles ont été utilisées dans le cadre de ma 
thèse dans une même optique de validation de la mesure des espèces chimiques 
majeures par ACSM. 
 
III.2.1. Prélèvements sur filtre et analyse chimique différée 
Dans le cadre du programme ACTRIS, des prélèvements journaliers sur filtres sont 
effectués depuis l’été 2012 par préleveur séquentiel ‘bas débit’ (1 m3/h) Partisol+ 
(Thermo ; voir photo ci-dessous) pour l’analyse des aérosols carbonés (EC, OC) dans 
la fraction PM2.5. Conformément aux préconisations du programme ACTRIS, la ligne 
de prélèvement est équipée d’une tête de coupure PM10 à 16.7 L/min, d’un insert 
PM2.5, puis d’un denuder COV à charbon actif et enfin de filtres en fibres de Quartz 
(TissuQuartz, Pallflex). Les prélèvements sont réalisés sur un pas de temps journalier 
(minuit à minuit en heure UTC). 
L’analyse EC-OC est réalisée par analyse thermo-optique (instrument Sunset Lab) 
suivant le protocole EUSAAR_2 (Cavalli et al., 2010). Grâce à l’utilisation de filtres 
TissuQuartz adaptés à l’analyse ionique (faibles valeurs de blanc), ces prélèvements 
sont également l’occasion de mesurer les espèces anioniques et cationiques 
majeures de la phase particulaire (nitrate et sulfate notamment) par 
chromatographie ionique suivant les protocoles analytiques rapportés par Bressi et 
al. (2013).  
Malgré la simplicité de l’instrumentation, nous avons rencontré plusieurs problèmes 
(chute et casse du préleveur sur tempête, infiltrations d’eau), expliquant le peu de 
données EC-OC disponibles au cours de ma thèse. Depuis mi 2013, le système 
marche de façon optimum sans perte de données. 
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Figure 24: Préleveurs filtre bas débit au SIRTA (zone 5). 
Le système de droite est celui qui en fonctionnement 
permanent (Tête PM10, insert PM2.5, VOC denuders 
« ACTRIS » et filtres Quartz). Le système de gauche 
(PM10) est en fonctionnement sur campagne 
uniquement. 
Crédit photo : J. Sciare 
 
III.2.2. Instrument PILS- IC 
Le PILS (Particle-Into-Liquid-Sampler) est un échantillonneur d’aérosols qui peut être 
couplé à différentes chaînes analytiques. Il a été utilisé lors de deux campagnes 
intensives au LSCE pendant les hivers 2011-2012 et 2012-2013, couplé à un 
chromatographe anionique (Dionex ICS2000) pour la détermination des anions 
majeurs (nitrate et sulfate). 
 
 
Figure 25: Instrument PILS-IC 
déployé au SIRTA zone 5. Crédit 
photo : J. Sciare 
 
L’aérosol est échantillonné à 15 L/min à travers un denuder acide et un denuder 
basique afin de piéger les gaz réactifs basiques et acides, respectivement. Puis une 
chambre sursaturée en vapeur d’eau permet le grossissement des aérosols et leur 
collection par une impaction sur un plateau rincé par un flux continue d’eau mQ. La 
solution aqueuse d’aérosols est ensuite dirigée sur les chromatographes. Une 
description plus précise de l’instrumentation PILS-IC utilisée sur cette thèse est 
rapportée dans Sciare et al. (2011). 
Chapitre III : Instrumentation 
 
 
69 
III.3. Détermination de la concentration de Black Carbon 
 
Le carbone suie représente généralement une faible fraction des niveaux de fond de 
PM (5-10%, e.g., Putaud et al., 2004). Néanmoins, sa mesure est incontournable 
aussi bien dans le cas d’étude de la qualité de l’air (e.g ; Janssen et al., 2011) que 
dans le cas d’étude d’impact climatique (Shindell et al., 2012). Il est émis par les 
différentes sources de combustion (énergies fossiles et biomasse). 
Le carbone suie est communément étudié sous deux formes : le carbone 
élémentaire (EC) fait référence à ses propriétés thermiques alors que le Black 
Carbon (BC) correspond à ses propriétés d’absorption (US EPA, 2012 ; Lack et al., 
2014). Ainsi, EC est mesuré par analyse thermique ou thermo-optique (cf. section 
3.2) tandis que BC est déterminé par méthode optique. Il existe différents 
instruments permettant la mesure de BC. Afin de limiter l’influence d’éventuels 
artefacts de prélèvement, il est préférable de réaliser cette mesure sans avoir 
recours à la collecte des particules sur un support. Néanmoins, les techniques 
disponibles actuellement pour ce type de mesure étant relativement coûteuses et 
peu adaptées pour les activités d’observatoires (e.g. PAAS, Slowik et al., 2007) et/ou 
développées très récemment et encore en cours de validation (e.g. CAPS, PAX), 
notre choix s’est porté sur une méthodologie classique de mesure de l’absorption 
sur filtre. Parmi les instruments correspondant à ce choix, seuls les Aethalomètres de 
type AE31 et AE33 (Magee Scientific) proposent une mesure d’absorption selon 7 
longueurs d’onde, offrant la possibilité d’une déconvolution des principales sources 
de BC (fuel fossile et biomasse). 
Principe(de(mesure(
L’Aethalomètre permet la détermination des propriétés d’absorption des aérosols à 
partir de mesure de l’atténuation (ATN) d’un filtre sur lequel les particules viennent 
s’impacter. 
 
!"# = 100 ∗ !" !!!  [4] 
 
où I0 représente l’intensité lumineuse incidente et I l’intensité lumineuse après le 
filtre. L’atténuation mesurée est directement reliée à la masse de black carbon 
suivant la relation : 
 
!"#! = !! ∙ !" ! [5] 
 
où !!!est la section efficace d’atténuation. 
La mesure de l’atténuation dépend de la longueur d’onde utilisée (λ). La 
détermination de BC à partir d’ATN passe par la détermination de son efficacité 
massique d’absorption (MAE, ou σ dans l’équation précédente). Cette dernière 
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dépend non seulement de la longueur d’onde mais également d’autres paramètres, 
dont l’état de mélange de BC avec les autres espèces chimiques particulaires. Il ne 
peut donc scrupuleusement pas être considéré comme constant. Néanmoins, une 
simplification de cette nature s’avère nécessaire en l’absence d’informations 
complémentaires, ces dernières ne pouvant raisonnablement pas être obtenues 
dans le cas de mesure sur le long terme. Ainsi, l’utilisation d’un MAE constant au 
cours du temps devrait conduire à la détermination d’un « équivalent » de BC (EBC), 
selon la terminologie récemment proposée par US EPA (2012). Nous utiliserons 
cependant le terme BC dans ce manuscrit, par abus de langage et dans un souci de 
simplicité.  
Pendant cette thèse ont été utilisés deux Aethalomètres distincts, un AE31 et un 
AE33. Chacun de ces 2 types d’Aethalomètre effectue une mesure d’absorption 
suivant 7 longueurs d’ondes et permet ainsi de caractériser la dépendance spectrale 
des propriétés d’absorption des aérosols, qui peut ensuite être utilisée pour l’étude 
de ses sources (cf. section 3.3.4).  
 
 
 
 
Figure 26: Photo des instruments Aethalomètres (modèle AE31 en haut et modèle 
AE33 en bas) et schéma d’installation au SIRTA. 
Tableau 4 : Efficacité d’absorption massique (m2/g) des Aethalomètres AE31 et AE33 
en fonction des longueurs d’onde de chaque instrument.  
Longueur 
d’onde (nm) 
 
370 470 520 590 660 880 950 
!! (m2/g) 
AE31 39.53 31.12 28.13 24.79 22.16 16.62 15.39 
AE33 18.47 14.54 13.14 11.58 9.89 7.77 7.19 
 
III.3.1. Aethalomètre modèle AE31 
Acquisition(des(données(
Le modèle AE31 utilisé au SIRTA jusqu’au début 2013 est un ancien modèle (15 ans) 
avec acquisition sur disquette 3.5 pouces ou –comme cela a été le cas au SIRTA- par 
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connexion PC (Hyperterminal) et production de fichiers journaliers à partir d’un petit 
programme exécutable développé au SIRTA. La concaténation des fichiers 
journaliers a elle été réalisée à l’aide d’une routine Python.  
 
Corrections(
Plusieurs artéfacts de mesure sont associés à la mesure d’absorption par l’instrument 
AE31 (voir notamment Weingartner et al., 2003 ; Collaud Cohen et al., 2010 ; et 
Virkula et al., 2005). Ces artéfacts sont liés à la charge d’aérosols sur filtre ainsi qu’à 
la diffusion multiple du filtre et des aérosols. Ces données peuvent être corrigées 
suivant plusieurs algorithmes dont celui rapporté par Weingartner et al. (2003) utilisé 
ici et décrit par l’équation ci-dessous : 
 
!!"#,!! =
!!"#,!!
!!"# ∙ 1!! − 1 ∙
!"#$%!! − ln!(10%)
ln!(50%)− ln!(10%)+ 1
 
[6] 
 
Le facteur f dépend de la longueur d’onde et également de la géométrie de 
l’instrument. Il a été choisi ici d’optimiser manuellement les valeurs de f afin 
d’obtenir une médiane des ratios de babs avant/après changement de spot égale à 1. 
Ce travail avait déjà été effectué sur cet instrument (Sciare et al., 2011). 
La Figure ci-dessous illustre l’impact de l’algorithme de correction de Weingartner 
utilisé ici sur les mesures d’absorbance, biais qui est très important aux faibles/fortes 
atténuations (i.e. filtre très clair ou très foncé). 
 
 
Figure 27: Impact 
de l’algorithme de 
correction de 
Weingartner sur le 
calcul de 
l’absorbance (babs) 
effectuée à partir 
de l’aethalomètre 
AE31 du SIRTA. 
 
L’incertitude globale sur la détermination de l’atténuation est estimée à 20% (Favez 
et al., 2009). A noter que cet AE31 a participé avec succès à l’exercice 
d’intercomparaison des mesures d’absorption réalisées en Mars 2013 dans le cadre 
du programme EU-ACTRIS. 
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III.3.2. Aethalomètre modèle AE33 
Grâce au soutien de la société Aerosol d.o.o., qui a développée l’instrument AE33 
en tant que filiale de Magee Scientific, nous avons pu déployer au SIRTA z5 un 
prototype AE33 dès Janvier 2013, qui a définitivement remplacé notre modèle 
AE31 depuis cette date. 
En dehors d’une amélioration technique générale de l’instrument (sensibilité, 
contrôles) la principale évolution du modèle AE33 réside dans la technologie ‘Dual 
Spot’ qui permet de compenser automatiquement le « loading effect » corrigé 
précédemment par l’algorithme de Weingartner (Drinovec et al., en prep.), et ne 
nécessite donc pas de correction a posteriori. A noter que l’instrument AE33 utilisé 
depuis 2013 au SIRTA a été comparé avec succès à l’AE33 de référence utilisé sur 
l’intercomparaison des mesures d’absorption réalisées sur le programme EU-ACTRIS 
en Mars 2013 (Drinovec et al., en prep.). 
Acquisition(des(données(
Une résolution temporelle d’une minute a été utilisée sur ce modèle. Les données 
étaient régulièrement déchargées par USB. 
 
En dehors des premières intercomparaisons présentées dans Drinovec et al. (en 
prep.), il est à l’heure actuelle difficile de déterminer les incertitudes relatives à cet 
instrument, étant donné sa récente mise sur le marché. Cependant, une 
intercomparaison de la mesure d’absorption par AE33 prévue pendant le mois de 
septembre 2014 pourra permettre une quantification plus précise des potentialités 
de cet instrument. 
III.3.3. Détermination du MAE 
Afin de déterminer un MAE moyen caractéristique des mesures aux SIRTA, les 
valeurs de babs(880 nm) issues de l’AE31, moyennées sur 24h, sont comparées aux 
concentrations d’EC issues des prélèvements sur filtres et analyse au laboratoire 
(instrument Sunset Lab et protocole EUSAAR-2). Pour cette comparaison, sont 
utilisés les prélèvements du programme EU-ACTRIS en PM2.5 de août à décembre 
2012, et ceux de la campagne hiver 2012, soit 94 filtres au total. 
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Figure 28: Comparaison 
des babs avec les 
concentrations d’EC. 
 
Une MAE de 8.88 m²/g a donc été utilisée pour recalculer les concentrations de BC 
à partir des données Aethalomètre. Cette valeur est significativement plus élevée 
que les valeurs recommandées à 880 nm (4.3 ± 0.6 m2/g, Bond et al., 2004). 
Cependant, comme vu dans le chapitre 2, le SIRTA est davantage représentatif des 
conditions rurales pour les niveaux de BC en Ile-de-France. Le BC au SIRTA est donc 
plutôt âgé (comparativement aux émissions locales gouvernées par le trafic) et donc 
sujet à des phénomènes de « coating » qui augmentent l’absorption (Liousse et al., 
1993 ; Bond and Bergstrom, 2006 ; Lack et al., 2008). 
 
Afin de vérifier l’homogénéité des observations de BC au SIRTA, les données de babs 
de l’AE33 ont été comparés aux données de babs de l’AE31 lorsque les deux 
instruments ont effectué des mesures durant la même période, du 23/01/2013 au 
07/02/2013. Pour chaque longueur d’onde, cette comparaison est illustrée par la 
figure ci-dessous, les résultats des régressions linéaires étant résumés par le tableau 
ci-dessous. Quel que soit la longueur d’onde, cette comparaison montre une 
excellente corrélation (r2 > 0.92) et une pente proche de 1 (en particulier pour les 
mesures à 880 nm, utilisées pour l’estimation des concentrations de BC). Il est à 
noter une dispersion légèrement plus importante dans la comparaison des 2 
instruments pour les plus petites longueurs d’onde (en particulier à 370 nm) qui peut 
sans doute s’expliquer par des biais liés à la correction de Weingartner et aussi à la 
sensibilité accrue de l’AE33 comparée à l’AE31. 
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Figure 29: comparaison des babs 
AE31 avec les babs AE33 
 
Tableau 5: Comparaison des coefficients d'absorption de l'AE31 et de l'AE33 sur les 
différentes longueurs d'onde 
 370 nm 470 nm 525 nm 590 nm 660 nm 880 nm 950 nm 
pente 0.89 0.94 0.94 0.96 0.93 0.96 0.99 
r2 0.92 0.96 0.97 0.97 0.98 0.98 0.98 
 
Comme pour l’AE31, un MAE de 8.88 a donc également été utilisée pour recalculer 
les concentrations de BC à partir des données de l’AE33 (i.e. à partir de Janvier 
2013).  
 
III.3.4. Déconvolution des sources de BC 
Sandradewi et al. (2008) a proposé une méthode de déconvolution du BC en se 
basant sur la différence du signal d’absorption en proche IR et en UV. En effet, dans 
les longueurs d’onde proches de l’UV, certaines molécules organiques contribuent à 
l’augmentation de l’absorption mesurée par l’Aethalomètre, via la résonance pi des 
doubles liaisons et des cycles aromatiques. Ces molécules, souvent regroupées sous 
le terme « Brown Carbon », sont supposées être majoritairement liées au chauffage 
au bois (Kochbach et al., 2006). Ainsi, les mesures d’absorptions à différentes 
longueurs d’onde permettent d’estimer la contribution de deux sources de 
combustion majoritaires en zone urbaine en France, le chauffage au bois et le trafic 
automobile. 
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Cette méthodologie rapportée par Sandradewi et al. (2008) (Aethalometer model) 
suppose que l’absorption mesurée babs à une longueur d’onde λ est expliquée par 
l’absorption liée à la combustion de fuels fossiles (babs ff) et au chauffage au bois (babs 
wb) suivant l’équation : 
 
!!"# ! = !!"# ! !! + !!"# ! !" [7] 
 
Avec 
 
!!"# !!" !!
!!"# !!" !!
= !!"!!"
!!!!
 
!!"# !!" !"
!!"# !!" !"
= !!"!!"
!!!"
 
[8] 
 
La combinaison de ces trois équations permet de déterminer !!"# !!" !"!: 
 
!!"# !!" !" =
1
1− !!"!!"
!!!!
∙ !!"!!"
!!" ∙ !!"# !!" −
!!"
!!"
!!!!
 [9] 
 
à partir de l’équation 8, on peut déterminer !!"# !!" !" par : 
 
!!"# !!" !" =
!!"
!!"
!!"
∙ !!"# !!" !" [10] 
 
puis, à l’aide de l’équation 7, on détermine !!"# !!" !!  et !!"# !!" !!  par 
soustraction. 
Finalement, BCff et BCwb sont calculés par : 
 
!"!! =
!!"# !!" !! ∙ !"
!!"# !!"
!!"!!"!" = !" − !"!! [11] 
 
Précisons que ces calculs ont été effectués ici pour λIR = 880 nm et λUV = 470 nm. 
Cette méthodologie a déjà été employée avec succès en Ile-de-France (Sciare et al., 
2011 ; Favez et al., 2009) et à Grenoble (Favez et al., 2010) sur des mesures de 
quelques semaines, mais aussi en Europe sur des périodes allant jusqu’à plusieurs 
mois (Herich et al., 2012). 
 
La part d’incertitude de cette approche réside essentiellement dans la 
détermination du coefficient d’Angström de la source chauffage au bois. Ce dernier 
varie typiquement entre 1,5 et 2,5 en fonction du type de bois et de combustion 
(Kirchstetter et al., 2004 ; Sandadewi et al., 2008) et peut conduire à des sous-(sur-
)estimations significatives de la contribution du chauffage au bois. Il est donc 
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essentiel d’effectuer des tests de sensibilité, comme effectué dans Sciare et al. 
(2011). Dans notre cas, un intense épisode de chauffage au bois a permis la 
détermination de ce coefficient à 2.1, présenté dans ce manuscrit en Annexe 2 
(Supplementary Information de la publication II). 
 
 
III.4. Détermination des concentrations de NH3 (AiRRmonia) 
Commercialisé par Mechatronics, l’AiRRmonia permet la mesure en routine des 
concentrations d’ammoniac (NH3) atmosphérique par conductimétrie (Erisman et al., 
2011). Une photo de l’instrument et son schéma de montage au SIRTA sont 
présentés ci-dessous. 
 
 
 
Figure 30: Instrument AiRRmonia et schéma d’installation de l’AiRRmonia au SIRTA 
(manifold « gaz » de la station) 
 
Principe(de(mesure(
L’air est d’abord échantillonné à 1 L/min dans un premier bloc, composé de deux 
conduits, l’un pour l’air, l’autre pour une solution d’absorption à contre-flux, séparés 
par une membrane perméable à l’ammoniac. Suivant les concentrations 
atmosphériques attendues, différentes solutions d’absorption peuvent être utilisées 
(eau déminéralisée, bisulfate de sodium par exemple). L’ammoniac traverse la 
membrane et est solubilisé en ammonium jusqu’au bloc « détecteur ». L’ajout de 
soude à ce niveau permet de reformer l’ammoniac, qui traverse alors une autre 
membrane spécifique. Cette double purification permet d’éviter les artéfacts de 
mesures causés par les alkylamines de faibles masses molaires (méthylamine, 
éthylamine). 
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Figure 31: Schéma de 
fonctionnement de 
l’AiRRmonia 
 
La réponse de l’instrument est linéaire entre 0.05 et 500 µg/m3 avec une limite de 
détection très faible, à 40 ppt (Erisman et al., 2011). Il peut être laissé en autonomie 
pendant plusieurs semaines, mais dans notre cas, l’appareil est en permanence 
connecté en RS232 avec un ordinateur, où un logiciel (codé sur Labview, développé 
par Mechatronics) permet le contrôle des mesures et la sauvegarde des données. 
 
Calibration(
La calibration s’effectue grâce à l’injection de solutions d’ammonium à 0, 50 et 500 
ppb. La solution à 50 ppb n’est pas obligatoire et peut être calculée avec les 
données à 0 et 500 ppb. La pompe à air est éteinte, laissant ainsi circuler 
uniquement de l’eau. Puis, la solution à 500 ppb (250 µL d’une solution de NH4Cl à 
1000 ppm, pour 500 mL de solution) est injectée. Bien que le logiciel permette 
l’acquisition automatique de ces calibrations, il est possible, à l’aide des équations 
ci-après, de : 
• Calculer manuellement la concentration à 50 ppb à partir de valeur mesurée 
à 0 et 500 ppb 
• Recalculer les concentrations d’ammoniac atmosphérique 
 
!""!" = 0.247 ∙ !""!"" − !""! + !""! 
!! = 50− 0 
!! = !""!" − !""! 
!! = !""!"! − !""!! 
!! = 500− 50 
!! = !""!"" − !""!" 
!! = !""!""! − !""!"!  
!! =
!! − !!!!!!
!! − !!!!!!
 
!! =
!! − !!!!
!!
 
!! = 0− !""! ∙ !! − !!!""!  
!"" = !!"! − !"#! ∙ 1+ 0.028 ∙ 20− !  
!"!! = !! + !!!"" + !!!""! 
[12] 
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!"! = !"!! ∙
0.11
!"#$ ∙
17.03
18.04 
 
Un exemple de séquence de calibration de l’AiRRmonia est donné ci-dessous. Le 
point à 0 ppb est obtenu initialement (i.e. les 3 premiers points de calibration). Puis 
la solution à 500 ppb d’ammonium est injectée (à 14:30) avant de repasser à 0 ppb 
(15:45). 
 
 
Figure 32: 
Exemple de 
séquence de 
calibration de 
l’AiRRmonia. 
 
L’utilisation de deux jeux de seringues assure un débit constant de liquides, mais 
provoque un décalage temporel entre l’échantillonnage et la détection (effet de 
volume mort des seringues). Estimé à 20 minutes et variant en fonction de la 
concentration mesurée par l’Agence de Protection de l’Environnement américaine 
(Cowen et al., 2004), il est estimé à 40 minutes par une étude européenne 
(Zechmeister-Boltenstern, 2010). Dans notre cas, ce décalage a été estimé à 
30 minutes en moyenne grâce aux données de calibration (passage de la solution à 
500 ppb d’ammonium ; Figure ci-dessus). 
 
Une récente intercomparaison fait état de la cohérence des mesures AiRRmonia par 
rapport à d’autres instruments (Norman et al., 2009). L’incertitude fournie par le 
constructeur est de 3%. 
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III.5. Instrument ACSM : Présentation générale 
 
Développé par la société Aerodyne Res. Inc. (Billerica, MA, USA), l’Aerosol Chemical 
Speciation Monitor (ACSM) est un spectromètre de masse aérosol qui a été 
développé sur la base de l’instrument AMS (Aerosol Mass Spectrometer) afin de 
permettre une mesure rapide des composantes chimiques majeures des particules 
submicroniques non-réfractaires (OM, NO3-, SO42-, NH4+, Cl-) dans une optique de 
fonctionnement en continue pour des activités de monitoring sur le long terme.  
 
 
Figure 33: Instrument Q-ACSM de la 
société Aerodyne Res. Inc. 
 
 
Cet instrument est tout récent, puisque le premier prototype a été livré en 2009. 
Depuis, son utilisation fait preuve d’un engouement tout particulier et notamment 
l’échelle européenne, où de nombreux laboratoires se sont équipés d’ACSM, 
notamment dans le cadre du programme EU-FP7 ACTRIS (voir figure ci-dessous). 
 
 
Figure 34: Géolocalisation des instruments ACSM du réseau EU/ACTRIS et évolution 
de nombre d’ACSMs de ce réseau entre 2010 et 2013. 
La montée en puissance de ce réseau s’est accompagnée de réunions régulières 
(ACTRIS ACSM user meetings) auxquelles j’ai participé et pu présenter les activités 
et résultats obtenus au SIRTA.  
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III.5.1. Principe de fonctionnement de l’ACSM 
L’ACSM partage le même principe général de mesure que les AMS (Jayne et al., 
2000), excepté les informations de granulométrie. 
Le schéma général de fonctionnement de l’ACSM est présenté dans la figure ci-
dessous : L’aérosol est échantillonné à 3 L/min jusqu’à l’instrument, puis sous-
échantillonné au niveau de l’injection à 85 mL/min à travers une lentille de 
focalisation. Cette dernière sélectionne les particules suivant leurs tailles avec une 
efficacité de 100% entre 150 et 450 nm et au-dessus de 50% dans la gamme 100-
700 nm ; voir figure ci-dessous extraite de Liu et al., 2007). Par abus de langage, on 
suppose que l’ACSM est représentatif de la fraction PM1 des aérosols dont le mode 
en masse est typiquement centré vers 200-400nm, zone où l’ACSM collecte 
l’intégralité des particules. 
 
 
Figure 35: Efficacité de 
transmission des 
particules dans la 
lentille « Aerodyne » 
utilisée par les AMS et 
ACSMs (extrait de Liu 
et al., 2007). 
 
Suivant le schéma de fonctionnement de l’ACSM présenté ci-dessous, la lentille 
focalise le flux de particules qui vient s’impacter (dans la chambre de vide de 
l’ACSM) sur un cylindre en tungstène chauffé à 600°C. Les particules non-réfractaires 
sont alors immédiatement vaporisées, puis ionisées par impact électronique. Les 
fragments obtenus sont finalement séparés par quadripôle ; les signaux électriques 
étant amplifiés par SEM.  
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Figure 36: Principe de 
fonctionnement de 
l’instrument ACSM 
 
Un balayage des masses chargées de m/z 10 à 150 est réalisé environ toutes les 
minutes par l’ACSM. Un système by-pass avec filtre total est situé en amont de la 
lentille de focalisation et permet, à l’aide d’une vanne 3 voies, l’échantillonnage 
séquentiel d’air avec et sans particules. C’est également une des différences avec 
l’instrument AMS. Cette technique a pour avantage de pouvoir soustraire la 
contribution au signal des gaz afin d’obtenir uniquement la contribution des 
particules et donc de bien prendre en compte les caractéristiques gazeuses de 
l’environnement monitoré. L’enchaînement des mesures avec filtre ON/OFF sous-
entend qu’il n’y a pas d’effet mémoire ou du moins que celui-ci est suffisamment 
court pour ne pas altérer la mesure avec/sans particules. 
La figure ci-dessous présente un spectre de masse de l’ACSM sans particules (Filter) 
et avec particules (Sample), la différence étant le signal directement imputable aux 
aérosols. 
 
 
Figure 37: Figure du bas : Spectre de masse avec (Sample) et sans (Filter) particules. 
Figure du haut : Différence des 2 spectres de masse de la figure du bas (i.e. spectre de 
masse des aérosols ambiants). 
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La détection s’effectue par la mesure de signal électrique (A) des fragments arrivant 
sur le détecteur ; constituant ainsi des spectres de masse avec une résolution m/z 
égale à 1. A ce stade, aucune spéciation chimique n’est possible, car le quadripôle 
sépare les fragments en fonction de leur ratio masse-charge (m/z), et non suivant 
leur nature. Pour ce faire, une table de fragmentation est utilisée pour remonter aux 
signaux relatifs aux espèces chimiques (Allan et al., 2004). Ces derniers sont une 
combinaison linéaire des signaux sur chaque m/z, où les contributions ont été 
préalablement définies expérimentalement. Le tableau ci-dessous présente pour 
chaque espèce chimique les fragments majeurs détectés par l’ACSM et leur m/z 
correspondant.  
 
Tableau 6: Exemple de fragments majeurs des différents groupes depuis la table de 
fragmentation (Allan et al., 2004). 
Groupe Molécule/Espèce Fragments majeurs m/z 
Eau H2O H2O+, HO+, O+ 18, 17, 16 
Ammonium NH4+ NH2+, NH+ 16, 15 
Nitrate NO3- NO2+, NO+ 46, 30 
Sulfate SO42- SO2+, SO+ 64, 48 
Matière Organique 
(oxygéné) 
CnHmOy CO2+, C2H3O+ 44, 43 
Matière Organique 
(hydrogéné) 
CnHm Cn’Hm’+ 41, 43, 55, 57 
 
La figure ci-dessous illustre visuellement pour chaque m/z détecté par l’ACSM ce 
qui est attribué à chaque espèce chimique. Cette figure illustre toute la complexité 
chimique de la matière organique qui est présente sur l’intégralité du spectre de 
masse ACSM. 
 
 
Figure 38: Représentation des fragments de masse détectés par l’ACSM et leur 
répartition suivant les espèces chimiques 
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III.5.2. Calcul des concentrations atmosphériques 
La concentration atmosphérique (exprimée en µg/m3) de chaque espèce Cs est 
calculée par : 
 
!! =
!"
!!/!
∙ 10
!"
!"#!
∙ !!"# ∙ !!"#!"!"!
∙ 1! ∙ ! ∙ !"!,! ,
!
 [13] 
 
où ICs,i représente le signal du fragment m/zi de l’espèce s ; Q et Qcal le débit d’air 
pendant la mesure et la calibration ; G et Gcal le gain pendant la mesure et la 
calibration (ces 2 termes sont identiques si mesures et calibration sont effectuées 
dans les même conditions); RFNO3 le facteur de réponse de l’instrument (basé sur la 
détection du nitrate), proportionnellement relié à l’efficacité d’ionisation de 
l’instrument ; RIEs l’efficacité d’ionisation relative de l’espèce s ; CE l’efficacité de 
collection des particules dans l’ACSM ; et Tm/z la correction de transmission ionique. 
 
L’efficacité d’ionisation (IE) représente le facteur de conversion entre mesure du 
signal en ampère et concentration en µg/m3 (Canagaratna et al., 2007). Sachant que 
cette dernière ne peut pas être déterminée pour chaque molécule, elle est 
uniquement calculée pour le nitrate (IENO3). Puis, l’IE pour chaque espèce est 
exprimée par rapport à IENO3 (Jimenez et al., 2003) suivant l’équation: 
 
!"!
!"!
= !"#! ∙
!"!"!
!"!"!
 [14] 
 
Un RIE de 1.4, 1.1 et 1.2 est utilisé respectivement pour OM, NO3- et SO42-. Le RIE 
de l’ammonium est directement calculé lors de la calibration. Le RIE du nitrate est 
volontairement supérieur à 1 car la calibration de l’IENO3 prend en compte que 90% 
du signal du nitrate (Ng et al., 2011). 
L’efficacité de collection (CE) représente les pertes de particules liées à la forme de 
celles-ci ou de leurs diamètres, et à des phénomènes de rebond sur le vaporizer 
(Huffman et al., 2005 ; Liu et al., 2007 ; Matthew et al., 2008). Un CE de 0.5 est 
communément utilisé sur les AMS et ACSM, mais des variations significatives 
peuvent subvenir avec une forte fraction massique de nitrate d’ammonium 
(Middlebrook et al., 2012), ou un mauvais séchage des particules entraînant la 
collection d’eau liquide (Matthews et al., 2008). 
 
III.5.3. Pilotage de l’instrument 
Une des spécificités de l’ACSM est qu’il peut être piloté dans sa quasi intégralité 
depuis le PC qui le contrôle : du démarrage des pompes et du quadripôle, au 
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contrôle de la vanne d’injection et au lancement de l’acquisition et au tuning même 
de l’instrument. Toutes les données de l’instrument sont visualisables sur le PC. Le 
soft d’acquisition est couplé à une application (ACSM panel) développée sous le 
logiciel IGOR Pro®. Cette application permet la visualisation et le traitement des 
données acquises par l’ACSM (voir photo ci-dessous).  
 
 
Figure 39: Vue du panneau de contrôle de l’ACSM. La fenêtre de gauche permet le 
suivi/traitement/corrections des données ACSM. La fenêtre en haut à droite montre 
les concentrations atmosphériques des espèces mesurées. Les 2 fenêtres ci-dessous 
montrent respectivement la variabilité diurne et le spectre de masse de l’instrument 
ACSM. 
 
Dès l’instant où son environnement est proprement contrôlé (électricité avec 
système onduleur ; température de la pièce ; débit de pompe (3 L/min) ; séchage en 
ligne du prélèvement), l’instrument ACSM peut être surveillé à distance sans 
intervention physique sur l’instrument pendant plusieurs mois d’affilés, comme cela 
a été le cas pour notre ACSM déployé au Cap Corse. Cette spécificité fait 
clairement de l’ACSM un instrument conçu pour les réseaux d’observation. 
 
III.6. Calibration des données ACSM du SIRTA 
La calibration de l’instrument ACSM n’est pas triviale comme l’ont démontré les tous 
derniers résultats obtenus sur la première intercomparaison internationale réalisée 
dans le cadre du programme ACTRIS (Crenn et al., en prep. & section 3.5 de ce 
chapitre).  
Certaines calibrations (généralement réalisées à l’installation de l’instrument) ne 
nécessitent pas d’équipement très spécifique : c’est le cas du réglage de la 
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température du vaporizer, des voltages du quadripôle et du SEM ou encore de 
l’alignement de la lentille. La calibration du débit d’air (85 cc/min) et plus encore 
celle de l’efficacité d’ionisation (IE) nécessite en revanche un équipement spécifique 
(SMPS et générateur d’aérosols). Dans la suite de ce chapitre nous développons 
dans le détail l’ensemble de ces points de contrôle/calibration.  
 
III.6.1. Calibration du Débit d’air 
La calibration du débit volumique de l’ACSM s’effectue à l’aide d’un débitmètre 
volumique (ou bulle à savon) et du capteur de pression au niveau de la lentille 
aérodynamique. Un schéma du dispositif de calibration est présenté ci-dessous. 
Différents points de calibration du débit sont obtenus en ajustant la vanne (Fine 
metering valve). 
 
 
Figure 40: Dispositif 
pour la calibration du 
débit 
 
La relation débit – perte de charge (mesure de P) doit être linéaire (loi de 
Poiseuille) ; la pente nous donnant la valeur de calibration utilisée pour le calcul du 
débit (voir figure ci-dessous). L’ordonnée à l’origine négative correspond à un 
changement de régime d’écoulement. Cette calibration est à effectuer à chaque 
installation sur un nouveau site, en particulier s’il y a changement d’altitude.  
 
 
Figure 41: Relation le débit mesuré par le 
débitmètre massique et la pression 
mesurée au niveau de la lentille de 
l’ACSM. La valeur de pente (et la mesure 
de la P) nous permet ainsi de remonter au 
débit d’air de l’ACSM. 
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III.6.2. Calibration du Vaporizer 
Le vaporizer est chauffé à 600°C par effet Joule grâce à un courant électrique, dont 
le voltage doit être calibré. Différents voltages sont donc appliqués pour déterminer 
celui permettant d’atteindre 600°C. Cette calibration n’est effectuée qu’une seule 
fois, au démarrage de l’instrument (voir figure ci-dessous). A chaque instant, le 
thermocouple permet de s’assurer que la consigne de température est bien 
respectée. 
 
 
Figure 42: Calibration du 
vaporizer 
 
III.6.3. Ajustement du Gain 
Le gain correspond à l’amplification du signal électrique. Le gain est le rapport de 
l’amplitude du signal avec SEM et sans SEM (cage de Faraday). Sa détermination 
s’effectue par la mesure du signal du pic de N2+ (m/z=28) avec et sans SEM. 
 
!"#$ = !"28
!"#!!
!"28!"#!"" 
[15] 
 
 
 
Figure 43: Exemple de 
calibration du gain, 
effectuée le 
13/07/2011 
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Le voltage du SEM est ajusté manuellement afin d’obtenir un gain d’environ 20000. 
Il est important de noter que cette détermination n’est valable que pour les 
anciennes versions du programme de contrôle de l’instrument, qui ont été utilisées 
sur cet ACSM de juin 2011 à novembre 2013. Depuis, le réglage de ce voltage se 
fait automatiquement et a pour objectif d’obtenir un signal de N2+ à 10-7 A. Ceci a 
l’avantage de pouvoir traiter des données avec une période de référence unique. 
 
III.6.4. Alignement de la lentille 
L’alignement de la lentille nécessite la génération de particules de nitrate 
d’ammonium à 300 nm (voir schéma de montage ci-dessous). Pour l’alignement de 
la lentille, la génération de NH4NO3 ne doit pas être nécessairement connue mais 
doit être stable afin de régler les axes horizontaux/verticaux de la lentille et 
permettre une focalisation du faisceau d’aérosol au centre du vaporizer.  
 
 
Figure 44: Alignement de la lentille 
 
Cet alignement est toujours un peu délicat (et donc peu populaire chez les 
utilisateurs) ; le plateau métal qui accueille la lentille se bouge très difficilement -car 
maintenu en place par le vide de l’instrument- avec le risque de le décoller, 
l’instrument cassant alors le vide et endommageant les pompes turbo moléculaires. 
Cet alignement doit cependant être vérifié après transport de l’instrument. 
 
III.6.5. Efficacité d’ionisation (IE) 
L’efficacité d’ionisation de l’ACSM est le paramètre clé de la calibration de l’ACSM, 
celui qui influencera le plus les données de concentration atmosphérique. 
Malheureusement, c’est également le paramètre le plus difficile à calibrer (voir ci-
dessous chapitre 3.5). Aujourd’hui cette calibration repose sur la génération de 
nitrate d’ammonium mono-dispersé (300 nm de diamètre) et de concentration (en 
µg/m3) connue. Le montage ci-dessous présente le principe général de génération 
et mesure de NH4NO3 mono-dispersé. 
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Figure 45: Schéma de principe 
de génération, sélection en 
taille et mesure de la 
concentration de nitrate 
d’ammonium pour calibration 
du IE 
 
La concentration de la solution de NH4NO3 choisie est de 5 mM (préparation à partir 
de solution NIST). Les particules sont générées par un atomizer (modèle TSI), 
séchées (silicagel ou plus récemment membrane Nafion® pour une meilleure 
efficacité de séchage). Une colonne DMA (dans notre cas modèle 3080 de chez TSI) 
permet d’obtenir les aérosols mono-dispersés (300 nm de diamètre, c’est-à-dire au 
centre de la courbe d’efficacité de collection de la lentille). Un système by-pass avec 
filtre total permet de faire varier manuellement (vanne) la concentration de 
particules en sortie du DMA. Une chambre de mélange (modèle TSI) est ajoutée en 
sortie de diluteur pour mélanger les flux (air zéro du filtre total et air + particules sur 
le by-pass). Le flux est ensuite divisé en 2 (ACSM et compteur CPC). Différentes 
concentrations de nitrate d’ammonium sont donc envoyées dans le CPC et l’ACSM. 
Le CPC sert à calculer la concentration de nitrate et d’ammonium, en assumant une 
masse volumique de 1.72 g/cm3, un taille connue de 300 nm de diamètre, et un 
facteur de forme de 0.8. 
 
!"!! !!/!! = !!"!!"! ∙ !"!!"! #/!"! ∙
4
3!
!!
2
!
∙ !!"!!"! ∙
!!"!!
!!"!!"!
∙ 10!! [16] 
 
avec !!"!!"!, dp, !!"!!"! respectivement, le facteur de forme, le diamètre (en nm) et 
la masse volumique (en g/cm3) des particules de nitrate d’ammonium. Le calcul est 
similaire pour l’ammonium en remplaçant MNO3 par MNH4 
L’intensité du signal (en A) de nitrate est la somme des signaux NO2+ et NO+; celui 
de l’ammonium est la somme de NH+, NH2+ et NH3+. La pente de régression linéaire 
entre les deux mesures (signal brut de l’ACSM et masse calculée à partir du nombre 
de particules du CPC) détermine la valeur d’IE. Pendant la thèse, 3 calibrations ont 
été effectuées, à plusieurs mois d’intervalle et sont rapportés dans le tableau ci-
dessous. Les résultats obtenus indiquent une faible dispersion (13%). Nous avons 
utilisé la valeur moyenne (2.72.10-11 A.µg-1.m3) calculée pour le RFNO3 pour calculer 
les concentrations atmosphériques de l’ensemble des espèces chimiques sur nos 2 
ans d’observations ACSM. 
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Figure 46: Historique des 
calibrations de IE réalisée 
IE entre 2011 et 2013. 
Figure du haut, calibration 
du signal d’ammonium. 
Figure du bas, calibration 
du signal de nitrate 
 
Un travail similaire peut être effectué afin de déterminer le RIE du sulfate. Des 
particules de sulfate d’ammonium sont générées à partir d’une solution à environ 
5 mM. L’ammonium étant calibré (depuis la calibration IE), la masse de sulfate peut 
être reconstruite par neutralisation. Finalement, le rapport de RIE est égal au rapport 
du sulfate mesuré sur sulfate calculé. Une seule calibration du sulfate a été effectué 
en mai 2013, chose qui n’était pas spécifiquement recommandé, mais suite aux 
différentes discussions lors des User Meetings, il est apparu intéressant de 
déterminer RIESO4 ; et a donné un RIE très proche de la valeur constructeur (1.25 au 
lieu de 1.2). 
 
Tableau 7: Valeur des IE et RIE 
Date IE NO3- (A.µg-1.m3) RIE NH4+ RIE SO42- 
16/11/2011 2.31 10-11 6 - 
09/10/2012 2.98 10-11 4.8 - 
15/05/2013 2.84 10-11 6.84 1.25 
moyenne 2.72 10-11 5.88 - 
écart type (%) 13% 17% - 
 
 
III.7. Traitement des données ACSM du SIRTA 
 
Nous détaillons dans la suite, la stratégie mise en œuvre pour traiter de façon 
homogène nos 2 années de mesures ACSM au SIRTA.  
Similairement à la visualisation temps réel des données, leur post-traitement 
s’effectue sous Igor Pro (Wavemetrics) à l’aide de procédures fournies par la société 
Aerodyne Res. Inc.. Ce traitement a posteriori des données est détaillé pas-à-pas 
dans le manuel utilisateur, et est disponible en ligne 
(https://sites.google.com/site/ariacsm/).  
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III.7.1. Choix d’une période de référence 
Le choix de la période de référence est un élément clé du traitement de données, 
car il a un impact fort sur les concentrations finales. La figure ci-dessous illustre 
l’exemple d’un traitement de données avec deux périodes de référence choisies. 
Alors que les résultats co-varient parfaitement entre eux (r2~1), un choix non-
pertinent de la période de référence provoque une sous-estimation des 
concentrations totales de plus de 30%. 
 
 
Figure 47: Conséquence du choix de la période de référence sur la somme des 
espèces chimiques mesurées par l’ACSM. 
Afin d’éviter d’éventuelles erreurs -liées au choix de la période de référence- dans le 
traitement de données sur le long terme. J’ai fait le choix d’un découpage du jeu de 
données en 10 périodes suivant la variation temporelle de l’airbeam (intensité en A 
du signal de N2), en regroupant les périodes qui présentent des périodes de 
références (signal de l’airbeam après calibration du gain) équivalentes. Ce 
découpage du jeu de donnée en 10 périodes est présenté ci-dessous. 
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Figure 48: Intensité (en A) du signal Airbeam (N2+ : m/z28) sur l’ensemble des 2 ans de 
données ACSM utilisées sur cette thèse (Juin 2011 ; Mai 2013). 
Les 2 périodes sans données ACSM au SIRTA (Octobre 2012 et Mars 2013) 
correspondent respectivement au déploiement de cet instrument sur les campagnes 
« tunnel » (prog. PRIMEQUAL-PREQUALIF) et « feux de bois » (prog. ADEME 
CHAMPROBOIS).  
La décroissance dans le temps du signal N2 est un comportement normal de 
l’ACSM (perte de sensibilité du SEM). Cette décroissance est corrigée régulièrement 
par l’utilisateur (voir section 3.6 ; ajustement du gain). On remarquera que cette 
décroissance est importante dans les 3 premiers mois d’utilisation de l’ACSM 
(comportement normal du SEM). 
La période Septembre 2011 – Mai 2012 (période 4) est la plus longue de notre jeu 
de données, et reflète la grande stabilité de l’ACSM sur de longues périodes, quand 
on ne vient pas perturber son fonctionnement. Des chutes rapides du signal ont été 
observées début Juin et Septembre 2012 (dû à l’obstruction de l’orifice critique), 
mais n’empêche pas le bon traitement des données. A l’inverse, un comportement 
anormal de l’instrument (augmentation /chute abrupte du signal) a été repéré sur les 
zones encadrées et ont été retirées du jeu de données. Notamment, la période de 
mi-mars 2013 correspond à la reprise des mesures au SIRTA après la campagne 
CHAMPROBOIS, où l’ACSM avait été déplacé à l’INERIS. La remise en marche 
normale de l’ACSM a nécessité une intervention (à distance) du constructeur 
(recalibration du quadripôle). 
 
III.7.2. Relative Ion Transmission (RIT) correction 
En raison de l’utilisation d’un détecteur moins performant qu’avec les AMS, la 
transmission des fragments à travers le quadripôle est fonction de leur ratio m/z. 
Une correction de transmission est donc appliquée et permet de compenser cette 
perte notamment aux m/z élevées grâce à un étalon interne (naphtalène) émis en 
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continu juste en dessous de l’ionisation. La fragmentation de ce dernier (aux 
alentours de m/z 128) permet la détermination du type de correction à appliquer : 
exponentielle, linéaire, puissance ou quadratique (voir Figure ci-dessous). 
 
Exponentielle Linéaire Puissance Quadratique 
 
Figure 49: Les différentes régressions pour la correction de Relative Ion Transmission 
La correction de transmission du quadripôle apparaît dans le calcul de la 
concentration des espèces chimiques sous la variable « Tm/z », et peut donc avoir un 
impact direct sur la valeur finale de concentration atmosphérique.  
Cette correction RIT a été testée sur la période « 4 » Septembre 2011 – Mai 2012 (la 
plus stable) et sur chaque espèce chimique. Elle est rapportée dans la figure ci-
dessous. Aucune différence n’est observée pour le chlorure, l’ammonium ou le 
nitrate. Les différences les plus nettes sont sur la matière organique et le sulfate, où 
la correction linéaire sous-estime leurs concentrations de ~6% et ~12%, 
respectivement, par rapport à la correction exponentielle. Ceci est dû à la forme de 
la correction, notamment dans les fortes m/z. Par exemple, à m/z=100, la 
RITlinéaire=0.1, alors que RITexp=0.2. 
 
 
Figure 50: Comparaison entre les différentes régressions sur la concentration des 
espèces mesurées par l’ACSM, par rapport à la régression exponentielle. 
 
 
! ! ! !
!
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Tableau 8: Pentes entre les différentes régressions. 
 
Exponentielle 
OM NO3- NH4+ SO42- Cl- PMACSM 
linéaire 0.944 1 1 0.878 1 0.972 
quadratique 0.997 1 1 0.976 1 0.998  
puissance 0.998 1 1 1 1 0.999 
 
La régression exponentielle a été choisie sur l’ensemble du jeu de données de cette 
thèse car elle représente le mieux la variation de RIT. C’est également le type de 
régression utilisée le plus communément par la communauté des utilisateurs ACSM 
du programme EU-ACTRIS. 
 
III.7.3. Efficacité de collection 
L’efficacité de collection (CE) regroupe l’efficacité de transmission de la lentille, et 
de détection (Huffman et al., 2005). 
 
!"!! = !!!! ∙ !!!! ∙ !!!! [17] 
 
Où EL et ES représentent l’efficacité de transmission de la lentille aérodynamique 
pour des particules sphériques et non-sphériques, alors que ED décrit l’efficacité de 
détection (et notamment l’effet de rebond sur le vaporizer). 
Trois facteurs influent le plus la variation du CE : l’acidité, la fraction massique de 
nitrate d’ammonium (ANMF, Middlebrook et al., 2012) et l’humidité relative de la 
ligne de prélèvement (Matthews et al., 2008).Cette dernière variable n’était pas 
mesurée sur les 2 premières années de fonctionnement de l’ACSM. En raison d’un 
point de rosée calculé au SIRTA comme étant quasiment systématiquement 
inférieure à la valeur ambiante, nous avons considéré ici que l’impact de l’humidité 
sur nos mesures par ACSM était minime. Depuis mi 2013, les mesures ACSM du 
SIRTA sont systématiquement séchées (membrane Nafion®). Middlebrook et al. 
(2012) ont proposé un algorithme de correction basé sur la neutralisation du nitrate 
et du sulfate par l’ammonium, et sur la fraction de nitrate d’ammonium. 
 
!"!"## = min!(0.45, max!(1,
0.5!!"! "! < !"#!"!
1− 0.73 ∙ !"!
!"!
!"#$%&'#$ !!"! !"!!"!!"#$%&'#$
< 0.75
0.0833+ 0.9167 ∙ !"#$!!"! !"!
!"!
!"#$%&'#$ ≥ 0.75
)) [18] 
 
Cette correction fait donc diminuer les concentrations de l’ensemble des espèces 
chimiques, pouvant aller jusqu’à un facteur ~1.5, si l’ANMF est très élevée. A titre 
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d’exemple nous montrons ci-dessous l’amplitude que peut prendre cette correction 
sur la somme totale des espèces chimiques mesurées par l’ACSM (PM ACSM). 
 
 
Figure 51: Corrélation entre PMACSM corrigé par l’algorithme de Middlebrook et 
PMACSM non corrigé (CE=0.5) 
Nous avons fait le choix ici de corriger l’ensemble de nos jeux de données avec cet 
algorithme de calcul du CE proposé par Middlebrook et al. (2012). 
 
III.8. Validation métrologique des données ACSM du SIRTA  
Le contrôle qualité des données ACSM obtenues sur cette thèse a reposé sur une 
stratégie de validation sur campagnes intensives (validation sur une courte période à 
résolution temporelle élevée) et sur surveillance de routine (validation sur une 
grande période à résolution temporelle plus faible). Nous présentons ici les résultats 
de ces 2 types de contrôle. 
 
III.8.1. Contrôle qualité sur les activités de campagnes intensives 
Durant les hivers (2011-2012 et 2012-2013), 2 campagnes intensives ont été menées 
au LSCE avec un parc instrumental comprenant un PILS-IC qui fut déployé pour le 
suivi rapide des anions majeurs en PM1, représentant donc l’opportunité de 
comparer le sulfate et le nitrate sur des pas de temps courts (voir figure ci-dessous). 
On remarquera que la campagne de l’hiver 2013 présente des concentrations très 
faibles et une variabilité somme toute limitée des concentrations en nitrate et 
sulfate. 
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Figure 52: Comparaison des données de concentration en sulfate et nitrate en PILS-IC 
et ACSM (campagne hiver 2012 & 2013). 
Sur l’ensemble du jeu de données (hivers 2012 & 2013), une bonne corrélation est 
trouvée entre le PILS-IC et l’ACSM pour le nitrate, avec une pente de 0.99 et un r2 
de 0.87, illustrant l’efficacité de la mesure et également de la correction de 
Middlebrook. Pour le sulfate, une sous-estimation globale d’environ 30% est 
observée pour l’ACSM par comparaison au PILS-IC. Ce type de résultat est 
fréquemment obtenu pour d’autres ACSM (Ng et al., 2011 ; Budisulistrioni et al., 
2014). Il est intéressant de constater que cette sous-estimation est particulièrement 
effective pour les concentrations les plus faibles (e.g., < 2 µg/m3) et seulement sur 
certaines périodes pour les concentrations plus élevées. Les raisons de cette sous-
estimation sont actuellement sujettes à discussions au sein de la communauté 
AMS/ACSM. Une des explications possibles pourraient être liée à une similitude de 
comportement du sulfate d’ammonium avec des espèces organiques très oxydées, 
ces dernières étant soumises à des fragmentations significativement différentes d’un 
instrument à l’autre (voir la discussion à ce sujet en 3.8.6). 
 
III.8.2. Contrôle qualité sur les activités de surveillance en routine 
(filtres) 
Les prélèvements sur filtres (PM2,5) permettent d’avoir une comparaison sur des 
périodes plus longues, à résolution temporelle moindre. La figure 53 présente les 
corrélations entre le nitrate, sulfate et matière organique de l’ACSM avec le nitrate, 
OC et sulfate issu des filtres. 
Pour NO3 et SO4, les coefficients de corrélation et les pentes sont très similaires à 
ceux obtenus par comparaison au PILS-IC sur des périodes plus courtes. Pour la 
fraction organique, le rapport OC/OM est d’environ 1.5, ce qui est légèrement 
inférieur à la valeur recommandée par Turpin et Lim (2001) et celles utilisées lors du 
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programme Particules (~2, Bressi et al., 2013). Ce phénomène peut s’expliquer 
notamment par la présence d’une fraction non-négligeable de matière organique 
entre PM2.5 et PM1 (Putaud et al. 2004; Ramgolam et al., 2009). On note que le 
même type de raisonnement peut également s’appliquer ici aux espèces 
inorganiques. 
 
 
Figure 53: Comparaison des concentrations de nitrate, OM et sulfate entre les 
mesures ACSM et filtres 
 
III.8.3. Contrôle qualité sur les activités de surveillance en routine 
(TEOM-FDMS) 
La validation des données ACSM doit pouvoir allier des stratégies de validation sur 
le long terme (pluriannuel) adaptées aux mesures en temps réel (< 1h). Pour ce faire, 
la méthode utilisée ici consiste à comparer la somme des espèces chimiques 
mesurées par l’ACSM (ajoutée au BC de l’Aethalomètre) avec une mesure de 
référence du PM1 co-localisée, comme un TEOM-FDMS. Malheureusement le 
TEOM-FDMS déployé au SIRTA n’a pas fonctionné aussi bien que l’ACSM 
(défaillances du module FDMS principalement). Il a donc été choisi de s’appuyer sur 
les mesures PM2.5 du réseau d’AIRPARIF réalisées par TEOM-FDMS effectuées dans 
les 3 stations de fond urbain (Gennevilliers, Bobigny et Vitry-sur-Seine).  
Le fond urbain en PM2.5 de la région parisienne, est relativement similaire aux 
mesures faites au SIRTA (voir chapitre 2). Il a été calculé à partir de la moyenne en 
PM2.5 de ces 3 stations. Pour tout le reste du manuscrit, ce fond urbain sera défini 
comme : 
 
!"!"# =
!"!"#$% + !"!"! + !"!"#
3  [19] 
 
Les moyennes journalières de PMurb ont été comparées aux moyennes journalières 
du PM1 reconstruit (PMchem), défini comme la somme des espèces mesurées par 
l’ACSM et le BC. Un filtrage des données ACSM (valides/non valides) a ensuite été 
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réalisé sur la base des données PMurb et des données PM1 du SIRTA. Ce schéma est 
présenté et discuté ci-dessous. 
 
 
Figure 54: Algorithme de 
filtrage des données ACSM 
en fonction des données 
PMsub (moyenne des mesures 
PM2.5 des 3 stations urbaines 
d’AIRPARIF). 
 
 
+ Cas 1 : PMchem est du même ordre de grandeur que PMurb (ou inférieur). Les 
données ACSM sont considérées comme valides. 
+ Cas 2 : PMchem>PMurb et PM1 ~ PMchem. Les données considérées comme valides et 
représentatives de pollution « locale ». 
+ Cas 3 : PMchem>PMurb et PM1 ~ PMurb. Les données ACSM de ce jour sont exclues 
de toute interprétation 
 
Au total c’est un peu plus de 700 points de données ACSM (soit environ 15 jours de 
mesures) qui ont été invalidées sur l’ensemble des 2 ans d’observations. (cas n°3). 
 
III.8.4. Fermeture chimique de la masse avec l’instrument TEOM-
FDMS du SIRTA 
La comparaison entre PM1 (TEOM-FDMS du SIRTA) et PMchem a été effectuée en 
moyenne journalière, car le TEOM-FDMS n’est reconnue comme méthode 
équivalente que sur ce pas de temps. Un accord très satisfaisant est trouvé entre les 
deux instruments (pente de 1.06, r2=0.85, n=341 jours, Figure ci-dessous), ce qui 
montre la capacité de l’ACSM et l’Aethalomètre à mesurer de façon réaliste la 
masse totale de PM sur de longues périodes. 
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Figure 55: Comparaison des mesures PM1 
du TEOM-FDMS du SIRTA et des mesures 
PM1 calculées à partir des instruments 
ACSM et Aethalomètre. 
 
 
La pente trouvée ici est beaucoup plus proche de 1 que celles observées dans 
d’autres études concernant l’ACSM et rapportées dans la littérature (Tableau ci-
dessous). Elle nous conforte dans la justesse de nos calibrations ACSM. 
 
Tableau 9: Exemple de pentes trouvées dans littérature entre ACSM et TEOM-FDMS 
Article Lieu Durée Pente 
Budisulistiorini et al. (2014) Atlanta 
Winter 2011 1.47 
Spring 2012 0.70 
Summer 2012 1.07 
Sun et al. (2012) Pékin Summer 2012 0.64 
Sun et al. (2013) Pékin Winter 2012-2013 0.74 
 
III.8.5. Fermeture chimique de la masse avec l’instrument SMPS du 
SIRTA 
La conversion de granulométrie en nombre à granulométrie en masse a tout 
d’abord été calculée avec une densité de 1.2 (en supposant toutes les particules 
sphériques), la comparaison entre PMSMPS et PMchem étant calculée sur une base de 
temps de trois heures (Figure ci-dessous). Les données SMPS regroupent à la fois les 
données SMPS GRIMM « long terme » et les données SMPS TSI obtenues pendant 
la campagne EMEP été 2012 (juin-juillet 2012). 
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Figure 56: Comparaison des données PM1 
calculées à partir du SMPS (densité = 1.2) 
et des données PM1 calculées à partir des 
instruments ACSM et Aethalomètre. 
 
 
Une pente proche de 1 (1.14) est trouvée ici, avec une dispersion plus importante 
que celle observée avec le TEOM-FDMS. La surestimation de 15% de l’ACSM peut 
être due à la densité fixe appliquée pour calculer PMSMPS. Une densité estimée (dcorr) 
peut être calculée en prenant en compte la composition chimique de chaque point 
(équation ci-dessous). 
 
!!"## =
!!" ∙ !" + !!"!!"! ∙ !"!!"! + ! !"! !!"! ∙ !"! !!"! + !!" ∙ !"
!" + !"!!"! + !"! !!"! + !"
 [20] 
 
Le calcul de PMSMPS corrigé se fait alors par simple produit en croix. 
 
!!"## =
!!"## ∙!!.!
1.2  [21] 
 
Une densité de 1.2, 1.8, 1.7 et 0.8 a été utilisée pour la matière organique, le sulfate 
d’ammonium, le nitrate d’ammonium et le black carbon, respectivement (Turpin et 
Lim, 2001 pour les espèces non réfractaires; Rissler et al., 2013 ; Tavakoli et Olfert, 
2014 pour le BC). La pente trouvée entre PMSMPS corrigé et PMchem est alors plus 
proche de 1 (pente=0.94), mais la correction de la densité n’a pas significativement 
amélioré la corrélation (voir Figure ci-dessous). Cette dispersion inchangée (et 
supérieure à celle observée avec le TEOM-FDMS) est probablement à mettre en lien 
avec la résolution temporelle utilisée (3h) et l’incertitude de mesures de l’instrument. 
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Figure 57: Comparaison des données PM1 
calculées à partir du SMPS (densité 
fonction de la composition chimique 
calculée par ACSM) et des données PM1 
calculées à partir des instruments ACSM 
et Aethalomètre.  
 
 
III.8.6. Résultats préliminaires de l’exercice international de 
calibration des ACSMs 
Au cours de ma thèse, j’ai pu participer à la préparation et la réalisation du premier 
exercice international de comparaison inter-laboratoire (CIL) d’ACSM. Cette CIL, 
réunissant 13 instruments du même type que le nôtre (cf. Tableau ci-dessous), s’est 
tenue au SIRTA de mi-novembre à début décembre 2013 dans le cadre du 
programme EU-ACTRIS.  
 
Tableau 10: Liste des différents instruments et laboratoires impliqués dans 
l’intercomparaison. 
ACSM type Station  Laboratoire Pays 
Q-ACSM Hyytiälä University of Helsinki Finlande 
Q-ACSM Montseny IDAEA-CSIC Espagne 
Q-ACSM Sirta LSCE France 
Q-ACSM Mace Head NUIG Irlande 
Q-ACSM Hohenpeissenberg DWD Allemagne 
Q-ACSM Cape Corsica LSCE France 
Q-ACSM Melpitz TROPOS Allemagne 
Q-ACSM Birkenes NILU Norvège 
Q-ACSM Cabauw PSI Suisse 
Q-ACSM Ispra ENEA Italie 
Q-ACSM Bologna ISAC-CNR Italie 
Q-ACSM Madrid CIEMAT Espagne 
Q-ACSM North Kensington King’s College Royaume-Uni 
ToF-ACSM Jungfraujoch PSI Suisse 
 
Chapitre III : Instrumentation 
 
 
101 
Bien que l’interprétation des jeux de données soit de la responsabilité de Vincent 
Crenn (Post-Doc au LSCE) pour les aspects liés à la détermination des 
concentrations des différentes espèces chimiques et de Roman Fröhlich (en thèse au 
PSI) pour les aspects de « source apportionment », nous avons pensé judicieux de 
présenter ici quelques résultats préliminaires de cette CIL. Cette démarche de 
présenter ces premiers résultats de cette CIL participe à la fois de la procédure de 
contrôle qualité et de validation du jeu de données obtenu au cours dans ma thèse 
avec l’instrument du SIRTA et d’une volonté de proposer des incertitudes de mesure 
réalistes pour ce jeu de données. 
La figure 58 ci-dessous présente les contributions moyennes obtenues par chacun 
des 13 Q-ACSM mis en œuvre pendant la CIL (15/11 au 02/12/2013). On constate 
un bon accord global entre l’ensemble des instruments, en particulier pour les deux 
espèces majoritaires (6.5% pour la matière organique et 10.9% pour le nitrate). 
Comme illustré par la figure 59, la comparaison des résultats de l’instrument du 
SIRTA et la valeur médiane de l’ensemble des instruments indique des coefficients 
de corrélation et des pentes très proches de 1 pour ces deux dernières espèces (r² 
de 0.99 et 0.98 respectivement, pentes de 0.97 et 0.94 respectivement). De bons 
résultats sont également obtenus par l’instrument du SIRTA pour le sulfate (r² de 
0.98 et pente de 0.93) alors que des écarts légèrement plus importants ont été 
obtenus pour l’ammonium (r² de 0.96 et pente de 1.10) et surtout le chlore (r² de 
0.89 et pente de 0.75). Pour ce dernier, les fortes variations observées d’un 
instrument à l’autre s’expliquent principalement par les faibles concentrations de 
chlore non réfractaire rencontrées au cours de la campagne (< 1 µg/m3) et de la 
limite de détection de l’ACSM pour cet instrument. Pour l’ammonium, les 
différences relativement importantes (61.9%) observées d’un instrument à l’autre 
sont liées aux difficultés de détermination de l’efficacité d’ionisation de cette espèce 
en raison des interférences avec la matrice aqueuse utilisée pour sa calibration. 
Enfin, par le biais des compensations d’erreurs, mais également en raison du bon 
fonctionnement global de l’instrument, un excellent accord est obtenu entre l’ACSM 
du SIRTA et la valeur médiane de la somme des espèces chimiques mesurées (NR-
PM1) par l’ensemble du parc testé, avec un coefficient de corrélation de 0.99 et une 
pente de 0.98. 
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Figure 58: Contributions relatives moyennes des différentes espèces à NR-PM1 
obtenues pour chaque Q-ACSM mis en œuvre pendant la CIL au SIRTA du 15/11 au 
02/12/2013. 
 
 
Figure 59: Comparaison des concentrations obtenues par l’ACSM du SIRTA par 
rapport à la médiane des 13 ACSMs. 
L’application de la norme NF ISO 5725 aux jeux de données de la CIL ACSM a 
notamment permis de déterminer des incertitudes relatives élargies (définies 
comme deux fois l’écart-type de reproductibilité) pour la mesure des concentrations 
des différentes espèces chimiques à l’aide d’un ACSM. Comme illustré par la figure 
60, ces incertitudes sont d’environ 15% pour le nitrate, 18% pour la matière 
organique, 27% pour le sulfate et 36% pour l’ammonium. Il est à souligner que ces 
valeurs sont essentiellement indicatives de possibles écarts moyens observés d’un 
instrument à l’autre mais ne reflète pas véritablement le degré de justesse de la 
mesure absolue.  
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Figure 60: Incertitude de mesure associée à chaque espèce. 
 
 
Figure 61: Dispersion du spectre moyen de matière organique 
Cet exercice d’intercomparaison a également permis d’étudier des différences dans 
les spectres de masse de la matière organique obtenus par différents instruments 
pour un même jeu de données. La Figure 61 synthétise les résultats obtenus pour 
cette étude. On constate notamment de fortes variations pour les m/z 18 et 44. A 
noter que selon la table de fragmentation utilisée ici, la fraction de m/z 18 
attribuable à la matière organique est égale à celle de m/z 44, et que la similitude 
de comportement entre ces deux m/z est donc attendue. L’origine de cette forte 
variabilité inter-instrument fait actuellement l’objet de travaux complémentaires. On 
retiendra néanmoins (i) que ce phénomène est potentiellement lié à des différences 
de prise en compte du bruit de fond instrumental, (ii) qu’il peut expliquer 
l’observation de différences pour des spectres de masse correspondant à l’analyse 
en laboratoire de composés organiques spécifiques, mais (iii) qu’il semble avoir un 
impact mineur sur l’homogénéité des résultats obtenus pour l’étude de sources de 
la matière organique en air ambiant (Fröhlich et al., in prep.). 
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III.9. Synthèse des mesures effectuées au SIRTA entre Juin 2011 et 
Mai 2013 
 
La couverture temporelle (taux de fonctionnement) des données expérimentales 
utilisées dans cette thèse est synthétisée par la figure ci-dessous.  
 
 
Figure 62: Bilan des mesures réalisées au SIRTA entre juin 2011 et mai 2013. 
Le jeu de données de l’ACSM est particulièrement conséquent, et les « trous » les 
plus importants (mi septembre - mi octobre 2012 et mi février – mars 2013) sont liés 
au fait que l’instrument était engagé dans des campagnes intensives de terrain. Ceci 
illustre la capacité de l’ACSM à fournir des mesures en continue sur de longues 
périodes. Plus particulièrement, l’ACSM recouvre mensuellement 92% (± 9%) des 
données théoriquement disponibles (en ne prenant pas en compte les 4 mois cités 
plus haut). 
Le jeu de données ACSM obtenu au SIRTA est à ce jour le plus complet d’Europe 
(Figure 63), mais ceci est à mettre en lien avec le fait que le SIRTA fut dans les 
premiers à s’équiper de cet instrument et que les ACSM initialement installé dans le 
même temps à Zürich et Montsec ont ensuite été déplacés sur d’autres sites. 
Aujourd’hui (septembre 2014), l’ACSM du SIRTA est toujours en fonctionnement 
(sans panne notable après plus de 3 ans et demi de fonctionnement continu). 
De même, l’AE31 a un bon recouvrement de 2011 à 2013 (environ 78%, mais ce 
calcul est basé sur une résolution temporelle théorique de 5 min et ne tient pas 
compte des changements de spot). La liaison Hyperterminal et le script de 
sauvegarde auto-it sont des atouts considérables. L’AE33, lui, recouvre près de 
100% des données lorsqu’il était en fonction. 
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Figure 63: bilan des mesures ACSM en 
Europe 
 
 
Le taux de fonctionnement très important des deux instruments (ACSM et 
Aethalomètre) permet de valider a posteriori la pertinence de leur utilisation pour la 
surveillance sur le long terme de la composition chimique des aérosols 
submicroniques, et offre une alternative crédible aux techniques classiques de suivi 
long de terme de la chimie des aérosols par filtration. Par ailleurs, le contrôle qualité 
réalisé avec des mesures ponctuelles (PILS-IC) et/ou journalières (filtres) et/ou temps 
réel (TEOM-FDMS, SMPS) permet de conclure positivement sur la capacité de ces 
instruments à fournir des mesures fiables des principales espèces chimiques de la 
fraction submicronique.  
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Le premier objectif de ce chapitre est de décrire les variations temporelles (cycles 
journaliers, hebdomadaires et saisonniers) des principales espèces chimiques de la 
fraction PM1 observées au SIRTA sur les 2 années d’observations (entre juin 2011 et 
mai 2013). Ce travail est basé sur l’analyse des données obtenues à l’aide du couple 
ACSM-Aethalomètre, permettant de documenter de façon quasi-exhaustive la 
composition chimique des particules submicroniques. Pour les mesures par 
Aethalomètre, le choix a été fait de présenter ici les concentrations obtenues pour 
les deux composantes principales du Black Carbon (BCff et BCwb), dérivées du 
traitement des signaux multi-longueurs d’onde de l’instrument, tel que décrit au 
chapitre 3. Une première approche, rapide et succincte, des sources de PM est 
abordée dans ce chapitre. Les chapitres V et VI reviendront avec plus de détails sur 
ces sources. Nous avons fait le choix d’intégrer et interpréter les observations 
d’ammoniac faites au SIRTA dans un souci d’investigation de l’équilibre gaz-
particules du nitrate d’ammonium qui est une composante essentielle des PM1 à 
l’automne et au printemps.  
 
Un deuxième objectif traité dans ce chapitre est de fournir des indications sur 
l’origine géographique des différentes espèces chimiques étudiées. Il s’agit 
notamment d’associer les niveaux de concentrations de ces espèces aux différents 
secteurs de vent, en fonction de la saison, à l’aide d’une analyse statistique de type 
Non-parametric Wind Regression (NWR), basée sur l’exploitation des paramètres 
anémométriques (vitesse et direction du vent) mesurés au SIRTA. 
 
Enfin, un troisième et dernier objectif concerne l’analyse spécifique des épisodes 
persistants de pollution particulaire ayant pu être observés au SIRTA sur les 2 ans 
d’observations réalisées pendant cette thèse. Ces épisodes persistants sont définis 
ici comme les périodes présentant des concentrations journalières (24h, minuit à 
minuit) en PM1 supérieures à 20 µg/m3 pendant au moins 3 jours consécutifs. Cette 
durée de 3 jours a été choisie sur la base de la réglementation nationale relative au 
déclenchement des procédures préfectorales d’information et de recommandation 
et/ou d’alerte, tel que défini par l’Arrêté du 26 mars 2014. Le seuil de 20 µg/m3 a 
été fixé en référence à la réglementation européenne concernant les PM2.5 (valeur 
limite de 25 µg/m3 en 2015 puis, probablement, 20 µg/m3 en 2020). La 
phénoménologie des 8 épisodes persistants identifiés ici est discutée au regard de 
l’origine des masses d’air, déterminée à partir des rétrotrajectoires associées à 
chacun de ces épisodes et d’un indicateur (rapport BC/SO42-) de leur caractère local 
ou (supra-) régional. 
  
L’ensemble de ce travail (objectifs 1, 2, 3) fait l’objet d’une publication soumise fin 
juillet 2014 au journal Atmospheric Chemistry and Physics (ACP) et est présentée ici. 
En préambule à cet article, nous présentons ci-dessous dans le détail la 
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méthodologie d’indication de l’origine spatiale des principales espèces chimiques 
des PM1 qui est utilisée dans l’article (approche NWR). 
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IV.1. Origine spatiale des polluants : Principe et méthodes 
 
La détermination de l’origine géographique des PM (et de leurs constituants 
chimiques) lors des épisodes de pollution mais aussi en dehors de ces épisodes est 
d’un intérêt majeur pour l’élaboration de politiques efficaces d’amélioration de la 
qualité de l’air. Différents outils sont disponibles pour adresser cette question de 
l’origine géographique des sources de PM mais restent néanmoins associés à 
d’importantes incertitudes en raison notamment de la difficulté à bien appréhender 
la dynamique de l’atmosphère et les processus physico-chimiques de 
(trans)formation des polluants. De ce fait, les résultats obtenus par ces outils 
constituent généralement des indications de probabilité plutôt qu’une 
détermination précise. 
 
Une première approche, basée sur de la modélisation, permet le suivi d’un panache 
de pollution dans le temps et l’espace (e.g., Colette et al., 2011). Appliqué à 
l’ensemble d’un territoire, les modèles déterministes de type « Chimie-Transport » 
permettent d’intégrer ces réactions physico-chimiques et sont fréquemment utilisés 
pour leur capacité à simuler, en tout point de ce territoire, l’impact des variations 
d’amplitude des émissions d’une région donnée (e.g. Bessagnet et al., 2004). La 
validité des résultats obtenus à l’aide de ce dernier type d’outil numérique dépend 
notamment de la précision et de la qualité des cadastres d’émission utilisés. 
 
La deuxième approche consiste à se placer en zone « récepteur » et à relier les 
mesures à l’origine des masses d’air ou les données de vent (vitesse et direction). 
La Potential Source Contribution Function (PSCF) : Cette méthode couple les 
rétrotrajectoires et les concentrations pour déterminer des zones géographiques 
probables d’émissions et/ou des couloirs préférentiels de transport des polluants. 
De nombreuses études s’appuient sur cette méthode PSCF (e.g. Brereton et 
Johnson, 2012 ; Karaca et al., 2012 ; Wang et al., 2012). La plupart des hypothèses 
de cette méthodologie utilise sont discutées, et relativement bien cadrées. J’ai pu 
d’ailleurs utiliser la méthode PSCF dans différentes villes françaises, comme Paris 
(Bressi et al., 2014), Lens (Waked et al., 2014) et Rouen, via l’écriture d’un script 
Python dédié. Pourtant, certaines incertitudes subsistent, notamment concernant le 
calcul en lui-même des rétrotrajectoires. En effet, l’utilisation de différents champs 
météorologiques d’entrée, tels par exemple que Weather Research and Forecasting 
(WRF) ou Global Data Assimilation System (GDAS) peut conduire à des résultats 
sensiblement différents. Pour illustrer ces différences, j’ai calculé 9 rétrotrajectoires 
(du 02/01/2012 au 04/02/2012) d’une durée de 24h, atterrissant à Paris à 500 m, en 
utilisant ces deux champs de vent grâce à la version PC du logiciel Hysplit. Les 
coordonnées (latitude, longitude) de chaque rétrotrajectoire sont illustrées Figure 
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64. La distance au sol entre chaque point des deux types de rétrotrajectoires (WRF, 
GDAS) est rapportée dans la figure 65. 
 
 
Figure 64: Comparaison des rétrotrajectoires à 24h calculées toutes les heures suivant 
types de champs météorologiques classiquement utilisés (WRF et GDAS). Point 
d’arrivée : Paris (altitude 500 m). 
 
 
Figure 65: Distance au sol entre les rétrotrajectoires obtenues par GDAS et WRF en 
fonction du temps (en h). Calcul effectué pour les 9 trajectoires présentées 
précédemment. 
D’une manière générale, l’ « origine » (secteur de vent) des masses d’air est 
globalement respectée pour ces 2 bases de données météorologiques (GDAS et 
WRF), sauf pour la trajectoire n°8. La distance au sol entre les tracés des 
rétrotrajectoires obtenus par ces deux bases de données augmente avec la durée 
de la rétro-trajectoire, dans des proportions variables (de 200 km à plus de 1000 km, 
24h avant l’arrivée). L’impact de ces différences sur les résultats de PSCF doit être 
d’abord mis en lien avec la taille des mailles utilisées (0.5°x0.5°C ou 1°x1°, voire plus 
grandes). La meilleure approche reste de mettre en œuvre la PSCF sur la totalité de 
notre jeu de données en utilisant les 2 champs de vent. Malheureusement, leur 
calcul (sur 2 années d’observations) est particulièrement chronophage et je n’ai pas 
eu le temps nécessaire pour effectuer ces tests. En perspective de recherche pour 
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cette thèse, ce travail reste à faire au même titre que l’utilisation de rétrotrajectoires 
issues de Flexpart.  
C’est à la lumière de ces erreurs potentielles issues des champs météorologiques 
que les rétrotrajectoires présentées dans le manuscrit ci-dessous n’ont été utilisées 
que pour illustrer de manière générale l’origine des masses d’air. 
 
L’approche adoptée dans le manuscrit pour étudier l’origine géographique des 
composantes chimiques des PM, est tournée vers un couplage des concentrations 
atmosphériques avec des données de vent mesurées expérimentalement. La NWR 
(Nonparametric Wind Regression), développée par Henry et al. (2009), est une 
méthodologie de lissage des concentrations en fonction de la vitesse et de la 
direction du vent. Ce type d’approche est utilisée depuis une quinzaine d’années 
pour l’étude des origines géographiques des polluants, soit de façon individuelle 
(Henry et al., 2002 ; Yu et al., 2004) soit regroupés par type de sources (Pancras et 
al., 2011 ; Olson et al., 2012). Elle est basée sur la moyenne pondérée, pour chaque 
couple (θ, υ), du jeu de données (eq. 22). 
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!
!!!
, [22] 
 
Où : 
- θ et υ représentent les variables à estimer ;  
- N le nombre de mesures (lignes) 
- Wi et Yi correspondent à la direction et la vitesse du vent à ti ; 
- K1 et K2 constituent deux fonctions « kernel » définissant les coefficients de 
pondération : 
 
!! ! =
1
2! ∙ !
!!.!∙!! 
!! ! = 0.75 ∙ 1− !!  
[23] 
 
- σ et h deux variables de lissage. 
 
En résumé, si à une concentration Ci est associée une direction de vent Wi proche 
de θ, alors son coefficient de pondération sera élevé. A l’inverse, si cette direction 
est relativement loin de θ, alors le coefficient sera proche de 0. Sigma (et h) permet 
de paramétrer cette notion de « distance » entre variable mesurée (Wi) et variable à 
estimer (θ), en jouant sur la largeur de la fonction kernel. La figure ci-dessous illustre 
les coefficients de pondération entre (θ -Wi) = {-10 ; 10} et σ = {1 ; 10}. 
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Figure 66: Illustration des 
coefficients de pondération 
obtenus par K1 en fonction 
de (θ -Wi) et σ. 
 
Il est important de noter ici que les coefficients de la fonction kernel K1 dépendent 
de la différence de 2 directions de vent, et correspond donc à l’angle saillant (c’est-
à-dire inférieur à 180°) entre deux vecteurs. Ce dernier doit être calculé en radians 
pour prendre en compte la sphéricité des données (l’angle saillant entre a1=355° et 
a2=15° est 20°, et non 340°) : 
 
!!!"#$é − !!!"#$é =
180
! ∙ !"#
!! !"# !!!"# ∙ !"# !!!"# + !"# !!!"# ∙ !"# !!!"#  [24] 
 
L’équivalent de la rose des vents (« Joint Probability Function », JPF) peut être 
obtenu par un calcul similaire à l’eq. 22, même si les informations d’occurrence (en 
terme de pourcentage) ne sont pas accessibles (eq. 25). 
 
! !, ! = 1!"ℎ ∙ !!
! −!!
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ℎ
!
!!!
 [25] 
 
Afin d’illustrer et d’expliquer le format de visualisation des résultats NWR présentés 
dans le manuscrit, la Figure 67 présente la rose de vents moyenne pour le SIRTA sur 
les 2 ans de notre étude (entre Juin 2011 et Mai 2013) sous deux formes 
différentes : une représentation classique (par classe de secteurs à droite) et une 
représentation à partir d’une analyse NWR. 
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Rose des vents NWR Rose des vents classique 
  
Figure 67: (droite) Rose des vents suivant un approche de type NWR. L’axe radial 
correspond à la vitesse du vent (km/h). (gauche) Rose des vents suivant une approche 
« classique ». La direction du vent est divisée en 16 secteurs, la vitesse en 6 sous-
catégories. L’axe radial correspond à l’occurrence (en %) des vents 
L’intérêt de la NWR est donc de pouvoir fournir une dimension (information) 
supplémentaire par rapport à une rose des vents classique et l’occurrence des 
vitesses de vent par secteur. Appliquée aux espèces chimiques, cette approche 
NWR permet de visualiser non pas l’occurrence mais les concentrations 
atmosphériques par secteur et vitesse de vent.  
 
Alors que cette méthodologie NWR a été appliquée dans plusieurs études, il 
n’existe à ce jour aucune solution « clé en main » pour réaliser une analyse de ce 
type. J’ai donc développé un script Python pour reproduire les calculs de Henry et 
al. (2009). J’ai pu vérifier la validité de ce code en appliquant le script sur le même 
jeu de données que celui étudié dans Henry et al. (2009). Comme illustré par la 
Figure 68 les deux types de paramétrisation aboutissent à des résultats globalement 
similaires, où les principales différences sont liées aux codes-couleur utilisés. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 JPF (rose des vents) SO2 (ppb) 
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Henry et al. 
(2009) 
 
 
 
 
NWR 
Python 
    
Figure 68: comparaison avec Henry et al. (2009) 
Dans le manuscrit ci-après, les concentrations des espèces chimiques mesurées au 
SIRTA z5 sont couplées aux mesures de vent du SIRTA z1 obtenues depuis un mât 
de 25 m. Les données de vent obtenues toutes les minutes sont moyennées sur le 
pas de temps de l’ACSM (30 minutes) par moyenne vectorielle. 
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IV.2. Résumé des principaux résultats de l’article I 
 
Alors que la représentativité spatiale de la station du SIRTA est largement discutée 
au chapitre II de ce manuscrit de thèse, la représentativité temporelle de la période 
d’étude est abordée ici dans le détail. Ce travail est basé sur une comparaison de 
nos données atmosphériques (2 années entre juin 2011 et mai 2013) avec les 
données climatologiques mensuelles des paramètres météorologiques mesurés au 
SIRTA z1 pour la période 1981-2010 et avec les concentrations de PM2.5 en fond 
urbain parisien (réseau AIRPARIF, voir chapitre II) pour la période 2007-2014. Si les 
concentrations annuelles en PM2.5 sont globalement stables à Paris (fond urbain) au 
cours des 6 dernières années, des différences plus marquées peuvent être 
observées à l’échelle mensuelle d’une année à l’autre. En particulier, les mois de 
Novembre 2011, Février et Mars 2012, et Mars 2013 montrent des niveaux de PM2.5 
nettement supérieures aux « normales ». D’un point de vue météorologique, 
l’automne 2011 a été particulièrement doux par rapport aux normales de saison, les 
mois de Février et Mars 2012 très ensoleillés, le mois de juin 2012 particulièrement 
pluvieux, et le printemps 2013 très froid. Il est très intéressant de remarquer 
qu’aucun lien n’a pu être établi entre des concentrations de PM2.5 anormalement 
élevées/faibles et des conditions météorologiques anormales. 
La contribution relative des différentes espèces chimiques majeures des PM1 (OM, 
NO3-, SO42-, NH4+, Cl- et BC) est ensuite étudiée en fonction des concentrations 
croissantes de PM1. Ainsi nous avons pu noter que l’augmentation de la 
concentration de PM1 entre 5 et 50 µg/m3 est associée à une augmentation 
progressive de la contribution des aérosols secondaires (en particulier le nitrate 
d’ammonium) et à une diminution du ratio BC/SO42- (utilisé dans cette étude comme 
un indicateur qualitatif de pollution locale vs régionale) en fin d’hiver – début de 
printemps. Ce résultat rejoint ceux observés durant Mégapoli, mettant en lumière 
une pollution majoritairement secondaire et potentiellement importée. Plus 
important encore, pour les concentrations de PM1 supérieures à 50 µg/m3, nous 
notons une nette augmentation à la fois de la fraction massique de la matière 
organique (en hiver) et du ratio BC/SO42- . Ce résultat suggère que les émissions 
plutôt locales observées en hiver (chauffage au bois) contribuent aux pics intenses 
de pollution en Ile-de-France. Ces pics sont relativement courts dans le temps 
(quelques heures), et ne peuvent donc pas être isolés par les mesures traditionnelles 
sur filtres (programme PARTICULES). Ces résultats sont bien sûr très importants pour 
les politiques/mesures locales prises sur les événements de pollution. Ils viennent 
apporter un nouvel éclairage sur l’origine des pics intenses de pollution aux PM en 
Ile-de-France, information non disponible sur les campagnes limitées dans le temps 
du programme MEGAPOLI ou sur les observations journalières (24h) faites sur le 
programme PARTICULES. Enfin ils montrent toute l’utilité de la mise en œuvre sur le 
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long terme des observations chimiques résolues dans le temps délivrées par 
l’ACSM. 
L’analyse par NWR suggère que les fortes concentrations des différents polluants 
ont une origine géographique relativement stable d’une saison à l’autre. Cette 
analyse confirme que le sulfate est quasi-exclusivement importé en IdF, alors que le 
nitrate est importé mais aussi pour parti produit au niveau local/régional. 
Concernant la matière organique, le fond régional est prédominant toute l’année, 
avec néanmoins de fortes émissions locales en hiver. De même, pour l’ammoniac 
(précurseur gazeux du nitrate d’ammonium), le fond régional contribue 
majoritairement aux concentrations mesurées au SIRTA. Ni la Bretagne, principal 
émetteur de NH3 en France selon les cadastres d’émissions, ni le trafic automobile 
ne semblent y contribuer de façon significative. 
Finalement, huit épisodes de pollution persistants ont été identifiés et étudiés en 
détails. Ceux-ci sont fréquemment associés à du transport moyenne/longue 
distance. On notera que la majorité des plus fortes masses mesurées par l’ACSM 
(PM1 > 50 µg/m3) tombe pendant ces épisodes de pollution moyenne/longue 
distance, ce qui suggère une contribution d’émissions (courtes et intenses) locales 
supplémentaire durant ces épisodes de pollution. Le rapport BC/SO42- permet 
également de confirmer la survenue d’épisodes à dominante subrégionale, 
notamment en Novembre 2011 avec fortes contributions des sources primaires. 
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IV.3. Article I 
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Abstract 
Aerosol Mass Spectrometer (AMS) measurements have been successfully used towards a 
better understanding of non-refractory submicron (PM1) aerosol chemical properties based on 
short-term campaign. The recently developed Aerosol Chemical Speciation Monitor (ACSM) 
has been designed to deliver quite similar artefact-free chemical information but for low-cost, 
and to perform robust monitoring over long-term period. When deployed in parallel with real-
time Black Carbon (BC) measurements, the combined dataset allows for a quasi-
comprehensive description of the whole PM1 fraction in near real-time. Here we present a 2-
year long ACSM & BC datasets, between mid-2011 and mid-2013, obtained at the French 
atmospheric SIRTA supersite being representative of background PM levels of the region of 
Paris. This large dataset shows intense and time limited (few hours) pollution events observed 
during wintertime in the region of Paris pointing to local carbonaceous emissions (mainly 
combustion sources). A non-parametric wind regression analysis was performed on this 2-
year dataset for the major PM1 constituents (organic matter, nitrate, sulphate and source 
apportioned BC) and ammonia in order to better refine their geographical origins and assess 
local/regional/advected contributions which information are mandatory for efficient 
mitigation strategies. While ammonium sulphate typically shows a clear advected pattern, 
ammonium nitrate partially displays a similar feature, but less expected, it also exhibits a 
significant contribution of regional and local emissions. Contribution of regional background 
OA is significant in spring and summer while a more pronounced local origin is evidenced 
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during wintertime which pattern is also observed for BC originating from domestic wood 
burning. Using timely resolved ACSM and BC information, seasonally differentiated weekly 
diurnal profiles of these constituents were investigated and helped to identify the main 
parameters controlling their temporal variations (sources, meteorological parameters). Finally, 
a careful investigation of all the major pollution episodes observed over the region of Paris 
between 2011 and 2013 was performed and classified in terms of chemical composition and 
BC-to-sulphate ratio used here as a proxy of the local/regional versus advected contribution of 
PM. In conclusion, these first 2-year quality-controlled measurements of ACSM clearly 
demonstrate their great potential to monitor on a long term basis aerosol sources and their 
geographical origin and provide strategic information in near real-time during pollution 
episodes. They also support the capacity of the ACSM to be proposed as a robust and credible 
alternative to filter-based sampling techniques for long term monitoring strategies. 
 
1. Introduction 
The understanding of the formation and fate of atmospheric particulate pollution in urban 
areas represents sanitary, scientific, economic, societal and political challenges, greatly 
amplified by increasing media coverage of pollution episodes all around the world. Growing 
evidences of adverse health effects of atmospheric pollutants (Chow et al., 2006; Pope and 
Dockery, 2006; Ramgolam et al., 2009; WHO, 2012) are illustrated by the fact that ambient 
air pollution has been characterized as carcinogenic since December 2013 by the International 
Agency for Research on Cancer (IARC, 2013). However, the “aerosol cocktail effect”, 
directly linked to the complexity of the chemical composition and sources of the particulate 
phase, remains poorly understood. 
In an effort to fill these lacks of knowledge, worldwide coordinated networking activities 
(such as Global Atmosphere Watch, European Monitoring and Evaluation Programme, 
AErosol RObotic NETwork) have been documenting, since decades, the chemical, physical 
and optical properties of aerosol pollution in various environments. At a European level, this 
effort is also supported by the Aerosols, Clouds and Traces gases Research InfraStructure 
network (ACTRIS) program which aims at pooling high quality data from state-of-the-art 
instrumentation such as the Aerosol Chemical Speciation Monitor (ACSM, Aerodyne 
Research Inc., Billerica, MA, USA). 
The ACSM has been recently developed with the aim of robust and easy-to-use near real-time 
and artifact-free measurements of the major chemical composition of non-refractory 
submicron aerosol (OM, NO3-, SO42-, NH4+ and Cl-) on long-term basis (Ng et al., 2011). In 
parallel, a growing interest is also dedicated worldwide for the monitoring of Black Carbon 
(BC), considered as an adequate indicator of potential anthropogenic emission having sanitary 
impacts (Janssen et al., 2011). In particular, the use of 7-wavelength Aethalometer (Magee 
Scientific, USA) allows furthermore for BC source apportionment (Sandradewi et al., 2008), 
proven as robust over long term period (Herich et al., 2011). The combination of 
measurements from both instruments may thus constitute an efficient and relatively low-cost 
tool for the monitoring of submicron aerosol chemistry and a better knowledge of their 
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phenomenology. Such strategy may be particularly useful to document aerosol sources and 
their geographical origin in large urban environments such as large urban areas which are 
characterized by a complex mixture of gaseous and particulate pollutions. Paris (France) is 
one of the largest European megacities and is rather isolated from other major urban 
environments. With ~11 million inhabitants, the Paris region accounts for 20% of total French 
population distributed over only 2% of its territory, leading to enhanced exposure to various 
types of pollution. Moreover, the flat orography of the Paris region favors pollution transport, 
making it representative of North-Western Europe aerosol pollution. AIRPARIF, the regional 
air quality monitoring network, recently estimated that, since 2007, about 2 million people per 
year have been exposed to poor air quality (referring to daily PM10 concentrations European 
limit values; AIRPARIF, 2014) in this region. Over the past 7 years, PM2.5 yearly 
concentrations in Paris have remained quite stable although no continuous monitoring of the 
chemical composition of the particulate phase is available to investigate any trends in the 
major sources of fine aerosols 
A recent research program, based on a 1-year (2009-2010) daily filter sampling carried out at 
5 various sites (traffic, urban, suburban and regional background; Ghersi et al., 2010), was a 
unique opportunity to give insight into the seasonal variations, sources and geographical 
origins of aerosol pollution in the region of Paris (Bressi et al., 2013a,b; Petetin et al., 2013). 
However, long-term monitoring strategies based on the chemical analysis of aerosols sampled 
on filters are subject to various sampling and analytical artifacts (Appel et al., 1984; Turpin et 
al., 1994; Pathak et al., 2004; Cheng et al., 2009) and assumptions (OC-to-OM ratio for 
instance); they involve laborious laboratory analyses; they cannot capture processes 
governing diurnal variations of atmospheric pollutants and fail to provide rapid diagnostics 
during pollution events. 
In this context, Aerosol Mass Spectrometer (AMS) techniques have provided extremely 
valuable information of artifact-free real-time chemical composition of submicron aerosols in 
urban areas over the past 10 years (Zhang et al., 2004, 2007; Jimenez et al., 2009). In Europe, 
organic matter (OM) and ammonium nitrate are generally the two main constituents of PM1 
(Zhang et al., 2007), showing, however, significant discrepancies during pollution episodes in 
terms of chemical composition. Real-time AMS data have improved the understanding of the 
physical and chemical (trans)formation pathways of both fractions, through the 
characterization of pollution dynamics and source apportionment analyses. Intensive field 
campaigns involving AMS measurements were performed during the 2009 summer and 2010 
winter seasons in the frame of the European MEGAPOLI (Megacities: Emissions, urban, 
regional and Global Atmospheric POLlution and climate effects, and Integrated tools for 
assessment and mitigation) research program. They greatly improved the understanding of the 
sources and transformation processes of Paris aerosols, and especially its submicron organic 
fraction (Crippa et al., 2013a,b&c; Freutel et al., 2013; Healy et al., 2012; Laborde et al., 
2013, Healy et al., 2013, Zhang et al., 2014). However, AMS techniques cost, size and 
intensive control requirements make them impractical for unattended monitoring. 
Nevertheless, they may still represent the best strategy to investigate specific trends in aerosol 
sources, especially in the context of elevated and stable PM concentrations as observed over 
the region of Paris during the past few years. In that perspective, the recently commercialized 
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ACSM may represent an interesting alternative and may ultimately represent the best strategy 
to deploy for long term monitoring of submicron aerosol sources and geographical origins. 
As part of the ACTRIS project, a new in-situ atmospheric station has been implemented in 
2011 at a background site of the region of Paris allowing the chemical, physical and optical 
characterization of submicron aerosol pollution at a regional scale The key aim of the present 
paper is to describe and discuss one of the first long-term dataset obtained with the ACSM, 
offering opportunities for the evaluation of the scientific relevance of a new experimental 
strategy for long term monitoring of near real-time chemical composition of PM1. Seasonal 
trends, wind sector analysis, diurnal variations and pollution episodes retrieved from a 2-year 
real-time measurement ACSM and BC datasets are presented and interpreted in order to 
refine the origins and parameters controlling the (trans)formation of particulate pollution over 
the region of Paris. 
 
2. Material and methods 
2.1 Sampling site and instrumentation 
 
Long-term in-situ observations of the chemical, optical and physical properties of atmospheric 
aerosols have been initiated at SIRTA (Site Instrumental de Recherche par Télédétection 
Atmosphérique, http://sirta.ipsl.fr) since June 2011 within the EU-FP7 ACTRIS program 
(Aerosols, Clouds, and Traces gases Research InfraStructure Network, http://www.actris.net). 
Located 20 km Southwest of Paris (2.15° E, 48.71° N, 150 m above sea level) in a semi-rural 
area, this atmospheric supersite is representative of the regional background pollution over the 
region of Paris (Haeffelin et al., 2005; Crippa et al., 2013a). 
The chemical composition of non-refractory submicron aerosol has been continuously 
monitored using a Quadripole Aerosol Chemical Speciation Monitor (Aerodyne Research 
Inc.) which has been described in details by Ng et al., (2011). Briefly, PM2.5 aerosols are 
sampled at 3 L/min and then sub-sampled at 85 mL/min (volumetric flow) through an 
aerodynamic lens, focusing submicron particles (40 nm - 1000 nm aerodynamic diameter, 
A.D.) onto a 600°C-heated conical tungsten vaporizer where non-refractory material are 
flash-vaporized and quasi-instantaneously ionized by electron impact at 70 eV. Fragments are 
detected following their mass-to-charge ratio by a quadrupole mass spectrometer. The 
procedure followed for the retrieval of chemical species concentrations from ACSM 
measurements is fully described in the Supporting Material. Briefly, the instrument 
calibration has been performed following the recommendation of Jayne et al. (2000) and Ng 
et al. (2011), where generated mono-disperse 300 nm A.D. ammonium nitrate particles are 
injected into both ACSM and Condensation Particle Counter (CPC) at different 
concentrations. An average NO3- ionization efficiency of 2.72.10-11, as well as relative ion 
efficiencies (RIE) of 5.9, 1.2 and 1.4 for ammonium, sulphate and organic matter 
respectively, were used for the whole dataset. Collection efficiencies were corrected using 
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algorithms proposed by Middlebrook et al. (2012), and data were finally cross-validated using 
collocated PM1 as well as PM2.5 urban background measurements, retrieved from the regional 
association of air quality monitoring (AIRPARIF, http://airparif.asso.fr). The PM1 and PM2.5 
datasets were obtained using Tapered Element Oscillating Microbalances (TEOM) equipped 
Filter Dynamic Measurements Systems (FDMS) as described by Grover (2005). A total 
number of ~26,000 (30-min) ACSM data points were collected from June 2011 to June 2013 
covering on average 92 ± 9% of each month over this 2-year period (it is to note that Sept-Oct 
2012 and Feb-March 2013 were not taken into account within the latter calculation because 
the instrument was used for short-term intensive campaigns at other locations). 
Aerosol light absorption coefficients babs were retrieved every 5 minutes from a 7-wavelength 
(370, 470, 520, 590, 660, 880 and 950 nm) AE31 Aethalometer from June 2011 to February 
2013, and from a 7-wavelength (370, 470, 520, 590, 660, 880 and 950 nm) AE33 
Aethalometer from February 2013 to May 2013. In both cases, instruments sampled aerosols 
with a PM2.5 cut-off inlet, operating at 5 L/min. Filter-based absorption measurements need to 
be compensated for multiple scattering in the filter matrix and for loading effects, using 
mathematical algorithms (Collaud Coen et al., 2010). While AE31 data were compensated 
using the corrections of Weingartner et al. (2003) as described in Sciare et al. (2011), the use 
of the Dual-Spot Technology® in the AE33 avoids the need of manual post-processing to 
compensate the data (Drinovec et al., in prep). Both instruments performed absorption 
measurements simultaneously during 7 days in February 2013 (Fig. S1a). Absorption 
coefficients at 880 nm showed a slope of 0.93 and a very satisfactorily r2 (0.96, n=3,023 of 5-
min data points). Black Carbon concentrations for the whole (2-year) dataset were then 
calculated from the absorption coefficient at 880 nm, with a mass absorption cross-section 
(MAC) of 8.8 m2/g (Fig. S1b), determined from the comparison with collocated filter 
measurements of elemental carbon (EUSAAR2 thermo-optical protocol, Cavalli et al., 2010). 
This value is close from the default input value implemented in the AE33 at 880 nm 
(7.77 m2/g). Although still under discussion (Bond and Bergstrom, 2006; Cappa et al., 2012), 
such relatively high MAC values might be related to a possible encapsulation of soot particle 
by organic/inorganic compounds at our regional background site and to the presence of BC 
from wood burning emissions during wintertime, both leading to an increase of BC mass 
absorption efficiency (Liousse et al., 1993; Bond and Bergstrom, 2006; Lack et al., 2008). A 
total number of ~280,000 BC data points (~133,000 5-min points from AE31 and ~147,000 1-
min points from AE33) were collected from June 2011 to June 2013. 
Ammonia measurements during selected periods (mainly during the spring, winter and 
summer seasons) were carried out using an AiRRmonia (Mechatronics Instruments BV, The 
Netherlands). Based on the conductimetric detection of ammonium, gaseous ammonia is 
sampled at 1 L/min through a sampling block equipped with an ammonia-permeable 
membrane; a water counter-flow allows ammonia to solubilize in ammonium. A second 
purification step is applied by adding 0.5 mM sodium hydroxide, leading to the detection of 
ammonium in the detector block. The instrument has been calibrated regularly using solutions 
of 0 ppb and 500 ppb of ammonium. Two sets of sampling syringes ensure a constant flow 
throughout the instrument, but also create a temporal shift, estimated at 20 to 40 min by 
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different studies (Cowen et al., 2004; Zechmeister-Boltenstern, 2010). In our case, this shift 
was set at 30 min. 
Pre-fired 47-mm diameter quartz filters were sampled in PM2.5 at the same location using a 
low-volume (1m3/h) sampler (Partisol Plus, Thermo Environment) equipped with a volatile 
organic compounds active charcoal denuder. Four-hour filters and 24-h filters were 
discontinuously sampled respectively from 10 Feb. 2012 to 02 Mar. 2012 and during the 
period from August 2012 to April 2013. These filters were analyzed for their water-soluble 
inorganic (anions and cations) and elemental/organic carbon contents using respectively Ion 
Chromatography and Sunset OC/EC analyzer (EUSAAR2 thermal protocol), accordingly to 
Sciare et al. (2008) and Cavalli et al. (2010). 
Finally, standard meteorological parameters (Temperature, Relative Humidity, Wind Speed 
and Direction) were obtained from continuous measurements at Ecole Polytechnique, located 
4 km East of our station with an A100R Campbell Scientific cup anemometer for wind speed 
and a W200P weathervane for wind direction, at 10 m above ground level. Additionally, the 
Boundary Layer Height (BLH) was derived from Pal et al. (2013) methodology. The 
attribution of the BLH was processed in combining diagnostic of the surface stability from 
high frequency sonic anemometer measurements and LIght Detection and Ranging (LIDAR) 
attenuated backscatter gradients from aerosols and clouds. 
All measurements presented here are expressed in Coordinated Universal Time (UTC). 
 
2.2 Urban background PM2.5 measurements 
 
Within the framework of mandatory air quality monitoring, urban background measurements 
are continuously being carried out in the region of Paris. Hourly PM2.5 data were retrieved 
from the three stations representative of the Paris urban background (namely Bobigny, 
Gennevilliers and Vitry-sur-Seine). Datasets are available online upon request on 
http://airparif.asso.fr.  
 
2.3 Backtrajectories and Non-parametric Wind Regression 
 
To illustrate air mass origin during specific pollution episodes, 72-h backtrajectories were 
calculated every 3 hours from the PC based version of Hysplit (Draxler, 1999) with GDAS 
meteorological field data. Backtrajectories were set to end at SIRTA coordinates (48.71°N, 
2.21°E) at 100 m above ground level. 
Non-parametric Wind Regression (NWR) is a smoothing algorithm (Henry et al., 2009) to 
alternatively display pollution roses, and has been already successfully applied to various 
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atmospheric pollutants and pollution sources (Yu et al., 2004; Pancras et al., 2011; Olson et 
al., 2012). The objective is to estimate the concentration of a pollutant given any (θ, υ) couple 
(wind direction and speed, respectively), from measured variables. 
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Where E is the concentration estimate at a wind direction θ and speed υ; Wi, ϒi and Ci the 
wind direction, speed and atmospheric concentrations, respectively, measured at ti; σ and h 
the smoothing factors; and K1 and K2 two kernel smoothing functions defined as:  
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The choice of the two smoothing factors σ and h can be carried out using statistical 
calculations, although its empirical determination stays feasible, as final interpretation should 
not be changed. Here, σ and h were set to 7 and 1.5, similarly to Petit et al. (2014). Finally, 
the equivalent of the wind rose is calculated from the probability density: 
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where N the is the total number of points. 
Due to higher measurement uncertainties in wind direction at low speeds, data associated with 
wind speeds lower than 1 m/s were discarded, potentially inducing an underestimation of very 
local pollution events. 
 
2.4 Source apportionment of carbonaceous aerosols 
The measurement of aerosol absorption at multiple wavelengths is allowing for BC source 
apportionment. Organic molecules, especially Polycyclic Aromatic Hydrocarbons and Humic-
Like Substances, strongly absorb in the UV and blue part of the light spectrum. Based on the 
fact that these compounds are primarily related to biomass combustion, the deconvolution of 
BC into two contributions: fuel fossil and wood burning (BCff and BCwb, respectively) can be 
carried out (Sandradewi et al., 2008). Such source apportionment has already been 
successfully performed during intensive field campaigns areas as well as for long-term 
monitoring periods, frequently enlightening the significant contribution of wood burning to 
ambient BC concentrations during wintertime (Favez et al., 2009, 2010; Sciare et al., 2011, 
Herich et al., 2011; Crippa et al. 2013a). Here, the 470 nm and 880 nm channels were used, 
with an absorption Ångström exponent of 2.1 and 1.0 for pure wood burning and traffic, 
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respectively, similarly to a previous work focusing on the February-March 2012 period of the 
same dataset (Petit et al., 2014). 
The source apportionment of our organic aerosol data is not presented here although Positive 
Matrix Factorization applied to AMS or ACSM database is an efficient tool for the 
identification of organic aerosol primary sources and secondary formation processes (see for 
instance Lanz et al., 2007; Jimenez et al. 2009; El Haddad et al., 2013; Carbone et al., 2013; 
Bougiatioti et al., 2014; Petit et al. 2014). Such a work will be reported elsewhere (Crenn et 
al., in prep.) as important issues related to the seasonal variation of specific organic aerosol 
factor profiles have to be addressed in many details with a lot of sensitivity tests which are 
beyond the objectives of the present study. 
 
3.  Cross-validation of particulate chemical species concentrations 
 
Fig. 1 illustrates the temporal variations of chemical species concentrations used for the 
present study from June 2011 to May 2013. 
 
Figure 1: Time series of the major 30-min non-refractory (top, concentrations are aggregated) 
and 5-min refractory (bottom, concentrations are dissociated) PM1 chemical constituents, and 
5-min ammonia at SIRTA from June 2011 to May 2013. The two large data gaps in October 
2012 and March 2013 correspond to two field intensive campaigns during which the ACSM 
was deployed elsewhere. 
 
This extended duration highlights the robustness of used instruments, and in particular the 
ACSM which did not undergo any major failures over this 2-year period. The consistency of 
the concentrations of each chemical constituent retrieved from the ACSM has been checked 
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via comparisons with filter measurements (Fig. 2) as well as a chemical mass closure of PM1 
(Fig. 3). 
ACSM nitrate is very consistent with filter measurements, the slope of the linear regression 
being close to 1 (r2=0.85, N=147). No overestimation of ACSM nitrate is observed at high 
concentrations, which suggests the ability of the Middlebrook algorithm to properly correct 
our ACSM collection efficiencies. Higher discrepancies are observed for sulphate. This 
feature has already been mentioned in previous studies for ACSM (Ng et al., 2011; 
Budisulistiorini et al., 2014), and AMS instruments (Takegawa et al., 2005). This could be 
firstly related to the size distribution of sulphate, as fine (PM2.5) sulphate can partially be 
associated with submicron sea salt and/or dust particles. Fine ammonium sulphate aerosols 
originating from secondary processes and long-range transport (Sciare et al., 2010; Freutel et 
al., 2013) may also present a larger size mode extending above 1µm and partially not sampled 
by the ACSM. A sulphate ion efficiency calibration was also performed in May 2013 to 
investigate possible change in RIE, but no significant discrepancy from the default value of 
1.2 was found. 
 
Figure 2: Scatter plot of chemically-speciated ACSM measurements versus filter analyses for 
nitrate, organic matter (compared to OC filter-based measurements) and sulphate. 
 
The OM-to-OC ratio obtained from the comparison between ACSM and filter-based 
measurements exhibits a mean value of approximately 1.5, which is lower than the value 
recommended for urban areas (1.6 ± 0.2, Turpin and Lim, 2001) and 33% lower than and/or 
equal to values used in Paris metropolitan area in previous studies (~ 2 in Bressi et al., 2013; 
1.6 in Sciare et al., 2010). Although this ratio is subject to caution, by virtue of potential 
geographical and temporal discrepancies, the relatively low value observed here might be 
explained by the presence of organic material between 1 and 2.5 µm as well as filter sampling 
artifacts. 
A chemical mass closure exercise, where the combination of validated ACSM and 
Aethalometer data is compared to co-located PM1 TEOM-FDMS measurements, was used to 
assess the capacity of the two former instruments to correctly describe the PM1 fraction over 
long-term periods. For this purpose, the reconstructed PM1 (PMchem) introduced here 
corresponds to the sum of all non-refractory species measured by the ACSM (OM, NO3-, 
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SO42-, NH4+ and Cl-) and Black Carbon measured by Aethalometer, and is assumed to quasi-
exhaustively account for submicron aerosols (Putaud et al., 2004). PMchem daily averages 
were compared to the TEOM-FDMS dataset, since the latter instrument is considered as 
equivalent to the gravimetric reference method on this temporal scale. From June 2011 to 
May 2013, the 341-point (this number being due to the combined availability of ACSM, BC 
and PM data) scatter plot shows a very satisfactorily correlation coefficient (r2=0.85) with a 
slope of 1.06. 
 
 
Figure 3: Mass closure exercise between daily averaged reconstructed PM1 (ACSM + BC) 
and measured PM1 by TEOM-FDMS. 
 
4. Representativeness of our 2-year observation period  
 
Monthly mean atmospheric conditions were compared to standard meteorological parameters 
in order to investigate any anomalies over the 2011-2013 period (Fig. 4). Temperatures, 
rainfalls and sun exposure representative for the region of Paris were retrieved from monthly 
weather reports available at https://donneespubliques.meteofrance.fr, and are calculated from 
a 30-year period (1981-2010) (Arguez and Vose, 2011). A similar study was also performed 
for particulate matter concentrations, with representative PM2.5 defined as the average PM2.5 
concentrations calculated from 2007 to 2014 at the three historical Airparif urban background 
stations. 
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Figure 4: Comparison between observed and average PM2.5, temperature, hours of sunshine 
and accumulated rainfall in the region of Paris. 
 
Briefly, autumn 2011 was relatively mild, PM2.5 levels being close to representative 
concentrations for the period. The end of winter 2011-2012 and early spring 2012 were 
particularly dry and sunny, enabling enhanced photochemical transformation and exhibited 
unusually high PM2.5 concentrations in February and March 2012. The summer 2012 was 
chilly and rainy, especially in June 2012, leading to lower PM2.5 levels (Yiou and Cattiaux, 
2013). Finally, the first two months of 2013 were unusually cold, whereas March 2013 was 
remarkably representative of wintertime conditions. The highest observed discrepancies occur 
with highest measured mass, which may highlight an intensification of pollution episodes. 
Moreover, significant discrepancies occur from one year to another, where highest averages 
show highest standard deviations (Fig. S2). This underlines the need of continuous monitoring 
over several years periods. Interestingly, no direct link can be drawn between meteorological 
anomalies and unusual high PM2.5 concentrations. Indeed, while the high PM2.5 levels 
observed in Feb. 2012 and March 2012 may be linked to unusual low temperatures, 
exceptionally high temperatures can also be associated with high PM2.5 concentrations. This 
has to be related to the seasonal variability of sources, origins and (trans)formation pathways; 
this being investigated within the following sections, taking advantage of long-term trend 
analysis, wind regression, diurnal variations, and the analysis of pollution episodes. 
Finally, it should be underlined that the Paris region is mostly influenced by winds coming 
from the Southwest (Fig. 6) sector. This sector is characterized by clean air masses from the 
Atlantic Ocean with high wind speeds, and is usually associated with low PM concentrations. 
The Northeast wind sector exhibits a smaller occurrence than previously observed between 
Sept. 2009 and Sept. 2010 (Supplementary information of Bressi et al., 2013). 
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Figure 5: Average wind rose during Jun. 2011 and Jun. 2013, the radial axis represents the 
wind occurrence (in %). 
 
5. Long-term trend and general features 
 
2-year temporal variations of the chemical composition of submicron aerosols (OM, NO3-, 
SO42-, NH4+, Cl-, BCff and BCwb) and ammonia (NH3) are presented in Fig. 1. Similarly to 
Bressi et al. (2013), a clear seasonal pattern is observed here, with highest concentrations 
observed during winter and early spring while summer periods exhibit the lowest pollution 
levels (Fig. 6a), which is also consistent with general patterns observed in Northern Europe 
(Barmpadimos et al., 2012; Waked et al., 2014). Regardless of the season, OM dominates the 
PM1 chemical composition, followed by ammonium nitrate whose contribution is highest 
during spring, a feature that is generally observed for European urban areas (Zhang et al., 
2007; Putaud et al., 2010). Fig. 6b presents the binned major chemical composition and the 
frequency per season of data points as a function of PM1 concentration levels. Contribution of 
Secondary Inorganic Aerosols (SIA, mostly NO3-, SO42- and NH4+) increases with the 
increase of PM1 mass until 50 µg/m3, highlighting the role of inorganic secondary pollution 
during spring months (Fig. 6b). This well-documented pattern that has already been reported 
for the region of Paris in several studies (see for instance Sciare et al., 2010 and Bressi et al., 
2013a). Very interestingly, above 50 µg/m3, organic contribution, as well as wintertime 
frequency, increases to dominate the chemical composition of the highest measured PM1 
concentrations with an associated increase in BC, a feature which has not been seen during 
the Megapoli nor the AIRPARIF-Particules projects. There are well defined occurrences of 
high concentrations (~150 data points of 30 min) suggesting sharp pollution events with a 
limited temporal duration; contradictorily to the 20-50 µg/m3 mass class presenting much 
more data points that highlight either a higher frequency of sharp events and/or pollution 
episodes with a longer temporal duration. 
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a) b) 
Figure 6: a) PM1 chemical composition for different mass classes (top), with the seasonal 
occurrence frequency and number of points in each bin (bottom) b) seasonal PM1 chemical 
composition. Each data point correspond to 1 ACSM (30-min) measurement  
 
We have used here the BC/SO4 ratio to assess potential transport of pollution. Sulphate 
mainly forms through heterogeneous processes with a slow kinetic rate and spreads over large 
scales (Putaud et al., 2004). For that reason, it can be considered as a good indicator of long-
range transport assuming minor local SO2 sources (background annual SO2 concentrations of 
about 2 µg/m3 in the region of Paris; AIRPARIF, 2014). On the contrary, Black carbon in the 
region of Paris shows an important gradient from the city center to regional background 
(Bressi et al., 2013a) and can be used to better infer local (Paris city) influence at our 
background station. Although in-situ sulphate formation may occur (for instance during fog 
episodes; Healy et al., 2012) and long range transport of BC may be observed over the region 
of Paris (Healy et al., 2012 and 2013), as a whole, the use of the BC/SO4 ratio may support 
our study on local versus regional/transported pollution. As shown in Fig. 7, the BC/SO4 ratio 
decreases along with the increase of PM1 (and thus secondary ions mass fraction), suggesting 
potential regional/trans-boundary transport, and large-scale pollution episodes, as previously 
reported by several studies in Northern France (Bessagnet et al., 2005; Sciare et al., 2010; 
Bressi et al., 2013; Waked et al., 2014; Freutel et al., 2013). Very interestingly, this BC/SO4 
ratio dramatically increases for the highest concentrations, where the concomitant increases of 
the Ångström exponent, of the contribution of BCwb relatively to BC, along with the increase 
of OM and wintertime frequency (Fig. 7), suggest intense local/regional wood burning 
pollution episodes during winter. Moreover, except the single wood-burning episode observed 
on 5 Feb. 2012 (described in Petit et al., 2014) all these intense PM pollution peaks (PM1 > 60 
µg/m3) also occurred in most of the rural/suburban/urban AIRPARIF monitoring stations. 
This pattern underlines homogeneous meteorological conditions over the region of Paris with 
“local” emissions being measured at a regional scale (within a distance of at least 50km from 
the city center). 
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Figure 7: Source contribution to BC, absorption Ångström exponent, BC-SO4 ratio, and 
contribution of BC to PM1, depending on PM1 mass. 
 
6. Seasonality and insights on geographical origins 
 
Fig. 8 displays the Wind Regression analysis plots for species of interest, naming OM, NO3-, 
SO42-, NH3, BCff and BCwb. 
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Figure 8: Seasonal NWR plots for the major components of PM1 and gaseous ammonia. 
Radial and tangential axes represent the wind direction and speed (km/h), respectively. 
 
Overall, OM concentrations do not exhibit a particular dependence on wind direction, the 
regional background always staying at a significant contribution throughout seasons (~ 3-6 
µg/m3). However, higher OM concentrations occurred in autumn and winter and are 
associated with very low wind speeds suggesting higher local influence together with higher 
local wood burning emissions (as previously suggested from Fig. 6b and 7). During summer, 
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OM concentrations are lower (by a factor of ~ 2.2) and show a more homogeneous 
distribution (e.g. with lower local influences). 
As expected, semi-volatile nitrate concentrations are higher during the coldest months (in 
spring and winter). They are associated with relatively high wind speeds (~20 km/h) coming 
from the N and NE direction, suggesting significant medium-to-long-range transport of 
ammonium nitrate during these seasons which is consistent with similar observations reported 
for the region of Paris (Bressi et al., 2013a; Freutel et al., 2013; Petetin et al., 2013). 
However, the significant nitrate concentrations observed for all the range of wind speed from 
the N-NE direction suggest, at least for the lowest wind speed, a significant contribution of 
the region of Paris. Possible impacts of industrial activities in the Seine estuary (i.e. Rouen, 
Le Havre), especially during spring, may also be responsible for the noticeable nitrate hotspot 
observed in the NW sector. In autumn, nitrate concentrations are higher at low wind speeds, 
in agreement with the fact that traffic emissions are slightly higher in September and October 
than the rest of the year in Paris (V-Trafic report, 2014), and that BCff concentrations are also 
the highest during these months. This is also consistent with a relatively fast nitrate formation 
mechanism from local NOx emissions as reported by Petetin et al. (2013). 
Sulphate features different behaviour than nitrate, where the non-local origin is much more 
pronounced. High concentrations are associated with high wind speeds originating from the 
NNE, leading to the same conclusions as those reported in the literature on the major role of 
long range transport of this compound (Pay et al., 2012; Bressi et al., 2013b; Petetin et al., 
2013; Waked et al., 2014). Petrochemical and shipping activities may explain the observed 
hotspot in the marine NW sector, especially noticeable in spring, which may be linked with 
meteorological conditions enhancing ammonium sulphate formation and transport. 
The region of Brittany, located less than 300 km West of the region of Paris, is the principal 
emitter of ammonia in France through intense agricultural activities 
(http://prtr.ec.europa.eu/DiffuseSourcesAir.aspx). However, no clear contribution from this 
region is observed from our wind regression analysis. This may be partly related to very few 
occurrences of air masses passing over Brittany and reaching the region of Paris. Despite 
hotspots from the NE/E in spring, or from the N/NE in winter, no clear wind sector is directly 
responsible for high NH3 concentrations at our station, suggesting a diffuse regional source 
for this compound. 
In Europe, BCff is assumed to be an excellent tracer of traffic emissions in urban areas 
(Herich et al., 2011 for instance). Although long range transported BCff may not be excluded 
as shown by Healy et al. (2012, 2013), here, wind regression analyses show that high BCff 
concentrations occurred at low wind speeds, highlighting the importance of local/regional 
traffic emissions in the Paris region, especially during the autumn and winter seasons. In 
spring, a clear distribution over a large range of wind speeds is noticeable in the NNE wind 
sector. This is consistent with the fact that Paris city is located NNE from our station (e.g. 
higher contribution of the Paris city plume to measured BCff concentrations at SIRTA). This 
is also related to a higher occurrence of this wind sector during spring. 
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Black Carbon from biomass burning combustion (BCwb) presents a clear seasonal trend 
similar to OM, with the highest concentrations during cold seasons at low wind speeds, 
suggesting increasing local influence in wood burning emissions. The lowest boundary layer 
heights (BLH) observed during wintertime favouring the accumulation of pollutants at ground 
level together with the large contribution of individual (domestic) wood burning sources 
homogeneously spread over the region of Paris may explain the significant contribution of 
regional emissions observed during winter. 
Finally, it should be noted that the geographical origin of each investigated chemical 
constituent remains globally unchanged throughout the year with a well-defined sectorized 
location. While SIA and BCff fractions are mainly associated with the NNE sector (coming 
from Paris City and/or further away), highest OM and BCwb concentrations exhibit strong 
local NW and SE sectors origins. Various sources of organic matter also contribute to a 
significant contribution of the (unsectorized) regional background. 
 
 
7. Weekly diurnal profiles and insight on sources and processes 
Near real-time observations over long-term periods offer a unique opportunity to provide 
robust diurnal profiles for each season. First, Fig. 9 shows the average diurnal profiles of 
ambient temperatures (Fig. 9a) and BLH (Fig. 9b) across seasons. 
a) b) 
Figure 9: Average diurnal variations by seasons of temperature (a) and BLH (b) 
 
Weekly diurnal profiles for OM, NO3-, NH4+, NH3, BCff and BCwb are presented for different 
seasons from hourly averages (Fig. 10). Sulphate variations are not presented and discussed 
here because they lead to poor daily variations, which are consistent with its mid-to-long 
range transport origin.
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Spring Summer 
  
Autumn Winter 
  
Figure 10: Seasonal weekly diurnal variations of OM (green), NO3- (blue), NH4+ (dark yellow), NH3 (purple), BCff (black) and BCwb (brown) 
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Clear weekly and diurnal patterns can be observed for carbonaceous aerosols. Independently 
to the investigated season, BCff presents a well-marked bimodal diurnal profile, with maxima 
in the morning (starting at 06:00 UTC) and the evening (starting at 17:00). This reflects the 
proximity of the traffic source (with daily commuting) and dilution in the boundary layer 
during daytime (Fig. 9b). With an average of 0.61 µg/m3, weekdays exhibit slightly higher 
concentrations than weekends (0.51 µg/m3 on average). By comparison, the diurnal variability 
of BCwb is revealed only in autumn and winter, with the combination of enhanced wood 
burning emissions, low temperatures and BLH (Fig. 9), leading to a unimodal pattern with 
increasing concentrations after 18:00 UTC. Although individual wood-burning stoves only 
represent around 5% of the means of heating in the region of Paris, they contribute to almost 
90% of PM10 residential emissions in the region of Paris (Airparif emission inventory for the 
year 2010; Airparif, 2013) and are likely to represent the major contributor to BCwb.  
For OM, highest variations (in terms of concentration amplitude) are observed during autumn 
and winter, with a growing influence of wood-burning heating, as OM concentrations nicely 
follow BCwb ones. Levels of both compounds during the evening are approximately 20% 
higher during weekends than during weekdays. More specifically, low BLH in winter 
(Fig.  9b) increase measured concentrations, leading, for example, to morning OM peaks that 
should be linked to traffic emissions. By contrast, the diurnal profile is rather flat with poor 
temporal variations in summer and is accordance with the homogeneous geographical 
distribution from NWR calculation for this season. The lack of decrease in the afternoon 
during weekdays suggests rapid formation of secondary organic aerosols (SOA) from diverse 
anthropogenic (traffic for instance, as underlined by Platt et al., 2013 and Nordin et al., 2013) 
and biogenic sources (Carlton et al., 2009). During spring, OM globally follows the variations 
of nitrate, highlighting fast displacements of gas-particle equilibriums of semi-volatile 
material due to meteorological conditions. Some peaks are observed some days during the 
night, which could underline the residual contribution of wood burning emissions in March 
and April. 
For SIA, nitrate and ammonium display very similar diurnal and weekly profiles, illustrating 
the importance of ammonium nitrate by comparison with ammonium sulphate. Both 
compounds display well-marked diurnal profiles with maximum at night (especially in 
autumn and winter) and/or early morning (especially in spring and summer), which has to be 
related to the enhancement of ammonium nitrate formation under low temperature and/or high 
relative humidity. The temporal variations of the two compounds can also be linked to the one 
of ammonia. For instance, during summertime, ammonia presents a unimodal diurnal profiles, 
with highest values around noon, and nicely follows temperature (Fig. 9a), in good agreement 
with previous studies (Bari et al., 2003; Lin et al., 2006). This phenomenon is exactly 
opposite to the variations of ammonium and nitrate exhibiting unimodal pattern with highest 
concentrations during the night. Meteorological conditions can then fully control the 
formation/partitioning of SIA as well as ammonia concentration during summer. 
Interestingly however, ammonia shows different profiles as a function of the season. In 
particular, during springtime, this compound displays a clear bimodal profile, with a morning 
and an evening peak, concomitant with traffic emissions and that come over elevated regional 
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background levels due to the use of nitrogen-containing fertilizers in this period of the year. 
However, this bimodal pattern is not observed during the summer and winter seasons, where 
traffic also occurs. Although traffic-related ammonia has already been reported in urban 
environments (Edgerton et al., 2007; Pandolfi et al., 2012; Saylor et al., 2010) and several 
studies raising concerns about uncontrolled ammonia emissions from De-NOx systems (Baum 
et al., 2001; Heeb et al., 2006 and 2012 for instance), this spring bimodal profile may also be 
related to other parameters than traffic emissions. Indeed, as already described by Bussink et 
al. (1996), emission of ammonia can occur during the evaporation of the morning dew, 
especially when soils are loaded with fertilizers. The morning decrease observed for ammonia 
in spring can then be associated with the growing of the mixing depth layer (Fig. 9b) while, in 
the afternoon ammonia increases may be partly explained by temperature driven gas-phase 
partitioning changes of ammonium nitrate. 
 
Figure 11: Correlation between ammonia and temperature in Spring (circles), Summer 
(squares) and Winter (triangles) coloured as a function of the hour of day. 
 
8. PM1 pollution episodes over the region of Paris 
An in-depth characterization of each pollution episodes over the region of Paris is particularly 
important in the context of mitigation policies which are usually taken at a local scale during 
these episodes. Such investigation should provide useful information regarding PM 
(trans)formation processes and help identifying parameters influencing the temporality of 
their chemical composition.  
Statistical representativeness of pollution episodes (duration and intensity) may be addressed 
using our long-term datasets. Based on our 2-year dataset, the highest 1% of observed PM1 
concentrations (q99 ~ 49 µg/m3, representing around 200 data points of 30min; i.e. 
approximately 100h) mostly occur during February, April and November, while persistent 
pollution episodes (PM1 > 20 µg/m3 during at least 3 consecutive days) mostly occur in early 
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Spring. More interestingly, the majority of the highest PM1 concentrations fall within these 
persistent pollution episodes. As previously suggested from higher BC/SO4 ratios (Section 5 
and Fig. 7), the highest PM1 concentration peaks are associated with rather local emissions. 
This result clearly points the contribution of local/regional emissions during persistent 
pollution episodes. A more detailed analysis (episode-by-episode) is performed in the 
following to better characterize the local/regional versus advected PM pollution during 
persistent pollution episodes. 
Eight persistent pollution episodes (PM1 > 20 µg/m3 during at least 3 consecutive days) were 
detected between mid-2011 to mid-2013 and are displayed in Table 1 and Fig. 12&13. Fig. 12 
shows the averaged PM1 chemical composition (in µg/m3) for each episode, chronologically 
numbered, from 1 to 8. Table 1 summarizes key information for each episode. Fig. 13 shows 
air masses origins, wind rose and temporal variations of the chemical composition of each 
episode. As a general pattern for each episode, the chemical composition of PM1 is dominated 
by OM and/or ammonium nitrate. Sulphate presents the highest variability (concentration 
standard deviation of 53% over all episodes) compared to OM and nitrate (~30%), possibly 
suggesting various contributions of advected pollution. 
 
Figure 12: PM1 chemical composition of the 8 pollution episodes 
 
The following provides a thorough description of each episode. 
Episode 1 (19/11/2011 – 24/11/2011): While winds come from the NW and E sectors, 72h- 
backtrajectories originate from SSE and exhibit a recirculation over a part of the Northern 
France. Moreover, along with the BC/SO4 ratio (3.56; e.g. the highest of all episodes), and a 
low BLH with no significant variations, the chemical composition is largely dominated by 
OM (60.8% of PM1), suggesting significant local influence. The contribution of BCwb remains 
insignificant compared to BCff, which could underline the accumulation in the atmosphere of 
fossil-fuelled combustion sources (notably illustrated by the very low altitude of the air 
masses ending on the 21 and 23 Nov). 
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Episode 2 (05/02/2012 – 13/02/2012): This episode presents two distinct phases. At the 
beginning, air masses come from the SE but originating from the E at low altitudes; along 
with very low temperatures (below 0°C all day), high OM and BC concentrations and BC/SO4 
ratio (average of 22.6 and 0.6 µg/m3, and 2.7, respectively from 5 to 8 Feb.). This is related to 
an intense local wood-burning episode, already thoroughly described in Petit et al. (2014). 
Then, from the 8 Feb, winds and air masses originate from NNE and secondary inorganic 
ions, especially ammonium nitrate, dominate the chemical composition. The associated wind 
speed may underline mid- to long-range transport, although the impact of the Paris plume 
cannot be excluded here. 
Episode 3 (29/02/2012 – 03/03/2012): Along with this pollution episode, trajectories have 
rapidly changed in origin but have remained low in altitude. The RH remained very high, 
reaching 100% most of the time. Very interestingly, concentrations dropped on 01/03 and 
03/03 during the beginning of the day, coinciding with two stratus lowering fog events. These 
two fog events occurred during the second half of the night, and evaporated as the sun rose. 
The influence of fogs regarding the chemical transformation of PM1 is notably highlighted by 
higher sulphate concentrations just after the evaporation of the first fog (and also when 
trajectories flew over the English Channel and Belgium), which could suggest transported 
SO2 and oxidation over the region of Paris enhanced by fast fog processing (Kai et al., 2007; 
Rengarajan et al., 2011). 
Episode 4 (12/03/2012 – 17/03/2012): Winds have originated from all directions (but mostly 
from NNE) suggesting anticyclonic conditions. The first half of the period exhibits rather 
stable chemical composition (dominated by ammonium nitrate) and clear diurnal variations of 
RH, T and BHL. Then, after 15/03, daily amplitudes of the following 3 meteorological 
parameters increased: T reached 20°C, RH 30% and BHL 1000m, compared to the first half 
where they reached 15°C, 50% and 600m, respectively. This caused rapid decreases of 
concentrations, due to higher temperature amplitudes enhancing the gas partitioning of semi-
volatile material, and an increase of BLH allowing the dilution of atmospheric pollutants. 
Episode 5 (23/03/2012 – 26/03/2013): Air masses originated from the NE to the E, and winds 
from the N to the NE. This episode is characterized by the strong diurnal variation of OM and 
ammonium nitrate, due the high amplitude of the BLH and temperatures going above 15°C, 
similarly to the previous episode. The high average BC/SO4 ratio (2.37) is not representative 
of its temporality; the highest values are observed for lowest PM concentrations (26/03 
afternoon). With this exception, low BC/SO4 values (< 1), and the chemical composition 
dominated by ammonium nitrate suggest mid and/or long-range transport. 
Episode 6 (28/03/2012 – 31/03/2012): It exhibits the same behaviour than episode 5 with a 
clear medium-to-long range origin pattern (wind speed ~ 10 km/h, chemical composition 
dominated by ammonium nitrate), but with backtrajectories coming from NW/NE. Low 
altitude of backtrajectories illustrate the accumulation of pollutants along the trajectory of the 
air masses. However, the BC peak on the 30 Mar. morning (the high BCff fraction suggests 
traffic emissions) could underline an influence of the Paris plume. 
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Episode 7 (16/01/2013 – 21/01/2013): Air masses display a coiling pattern around Northern 
France. The BC/SO4 ratio, remaining lower than 1, suggests advected pollution. However, the 
strong variability of BCwb illustrates a significant influence of wood-burning emissions. No 
BHL data are available during this episode, but the altitude of backtrajectories may underline 
a more important dilution of the pollution. 
Episode 8 (01/04/2013 – 08/04/2013): This episode actually started in 22/03, but no ACSM 
data were available at that time; however, meteorological conditions from 22/03 to 01/04 
were very similar, notably in terms of wind speeds and direction. It is characterized by air 
masses originating from the NE and a very low BC/SO4 ratio, illustrating a typical case of 
advected secondary pollution, clearly dominated by ammonium nitrate and sulphate. 
Overall, the observed variability, in terms of meteorological conditions, air mass origins, and 
chemical composition illustrates the variety of persistent pollution episodes, in terms of PM 
sources and different geographical origins. The BC/SO4 ratio has shown to represent a useful 
tool to assess the local/regional/advected dimension of a specific pollution episode. Indeed, 
high ratios (≥ 2) are usually associated with accumulation of local/regional emissions, while 
very low ratios (≤ 0.5) are more representative of secondary advected pollutants. Ratios 
within this range should then be associated with a combined influence of regional and 
advected pollution. Finally, artefact-free ACSM data have shown to be adequate to document 
semi-volatile aerosols (ammonium nitrate and a fraction of OM), which strongly contribute to 
PM1 during persistent pollution episodes, and real-time measurements allow to illustrate the 
close interactions between the chemical composition and meteorological parameters 
influencing its temporality. 
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Table 1. Essential parameters describing the 8 pollution episodes, such as the start and end date, average temperature and relative humidity, 
fraction dominating the chemical composition (SIA stands for Secondary Inorganic Aerosols), BC-to-SO4 ratio and main geographical 
contribution 
Episode # Start –end date Temp. (°C) RH (%) Chemical 
Composition 
BC/SO4 Geographical contribution 
1 19/11/2011 - 24/11/2011 8.5 93 OM 3.56 Regional 
2 05/02/2012 - 13/02/2012 -4.7 71 OM then SIA 0.91 Strong local, then regional and advected 
3 29/02/2012 - 03/03/2012 8.2 95 SIA 1.12 Strong regional, low advected 
4 12/03/2012 - 17/03/2012 10.7 78 SIA 0.95 Advected and regional 
5 23/03/2012 - 26/03/2012 15 48 SIA 2.37 Strong advected, low regional 
6 28/03/2012 - 31/03/2012 12.3 62 SIA 1.42 Strong advected and regional 
7 16/01/2012 - 21/01/2013 -3 93 OM & SIA 0.72 Strong regional and advected 
8 01/04/2013 - 08/04/2013 4.2 64 SIA 0.12 Advected 
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  BC/SO42- Backtrajectories and altitudes Wind rose Chemical composition & meteo. param. 
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Figure 13: Illustration of meteorological conditions and chemical composition during the 8 pollution episodes. Left graphs represent 72-h 
backtrajectories ending at SIRTA at 100 m a.g.l. every 3h and their altitude. Middle graphs illustrate the wind rose (radial axis in km/h). Right 
graphs represent the chemical composition, in µg/m3 of submicron particle (organic, nitrate, sulphate, ammonium, chloride and black carbon in 
green, blue, red, orange, pink and dark grey, respectively), the contribution of traffic and wood-burning to BC, the BC/SO42- ratio, and 
temperature, RH and BLH. 
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9. Conclusions 
The chemical composition of submicron (PM1) aerosols was continuously monitored in near 
real-time at a regional background site of the region of Paris between June 2011 and May 
2013 using a combination of an ACSM and an Aethalometer. The obtained 2-year dataset 
allows to appraise the robustness of ACSM measurements over several month periods, as well 
as Aethalometer measurements and BC source apportionment. 
Non-parametric Wind Regression calculations has been performed for each season and 
provided useful information regarding the geographical origin of PM1 chemical constituents. 
SIA, in particular ammonium sulphate, show a clear advected pattern, leading to a uniform 
signal over large scales. Ammonium nitrate also exhibits a significant contribution of regional 
and local emissions. The highest concentrations of OM were identified as having a major 
local origin, while regional background OM concentrations remain significant, especially in 
spring and summer. The region of Brittany (Western France), the major hotspot of ammonia 
in France, seems to have little influence on the concentrations of this species at our station in 
the region of Paris; overall regional background concentrations of ammonia dominate, 
especially in Spring. Similarly to OM, wintertime BCwb concentrations are mainly from local 
emissions from domestic heating although a noticeable regional background is still observed 
for this tracer of wood burning. As expected, BCff shows a clear local (nearby) origin, as well 
as contribution from the Paris city plume, and remains fairly constant throughout seasons, due 
to its regional traffic origin. 
Such near real-time observations over long-term periods offer a unique opportunity to provide 
robust diurnal profiles for each season. For instance, diurnal profiles of semi-volatile nitrate 
aerosols were observed in different seasons with temperatures favouring its partitioning into 
the particulate phase in the morning and in the gas phase in the afternoon. No clear 
contribution of traffic could be proven regarding ammonia variability, and the regional 
background seems to prevail. 
All the persistent pollution episodes (PM1 > 20 µg/m3 during at least 3 consecutive days) 
which occurred between 2011 and 2013 were carefully examined showing different 
meteorological conditions, sources and geographical origins making difficult to draw general 
rules for these episodes. The BC/SO4 ratio was used here to better separate local/regional (BC 
dominated) versus advected (SO4 dominated) contributions and showed that, with very few 
exceptions, most of these persistent episodes were dominated by medium-to-long range 
transported pollution. However, it is interesting to note that the majority of the highest (time-
limited) PM1 concentrations (30-min ACSM data points with PM1>50µg/m3) fell within these 
persistent pollution episodes and were characterized by a significant local/regional 
contribution (high BC/SO4 ratios). This result, obtained with real-time measurements, may 
offer new perspectives in the definition and the evaluation of the effectiveness of local 
mitigation policies such as emergency measures (traffic or wood burning restrictions, for 
instance) taken to improve air quality during pollution events. 
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In conclusion, these first 2-year quality-controlled measurements of ACSM clearly 
demonstrate their great potential to monitor on a long term basis aerosol sources and their 
geographical origin and provide strategic information in near real-time during pollution 
episodes. They also support the capacity of the ACSM to be proposed as a robust and credible 
alternative to filter-based sampling techniques for long term monitoring strategies. The 
networking of such instrumentation (ACSM and BC) throughout Europe – as currently being 
built up within the European ACTRIS program - will certainly offers tremendous 
opportunities for modeling studies in order to improve prevision models, as well as large scale 
spatially and temporally resolved source apportionment studies of organic aerosols using the 
high potential of ACSM organic fragments. 
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V. CARACTERISATION DE LA MATIERE 
ORGANIQUE 
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Comme nous l’avons vu dans le chapitre précédent, la matière organique 
particulaire montre une nette saisonnalité et concentre à la fois des sources 
primaires et secondaires et des origines géographiques variées. La caractérisation 
chimique de l’aérosol organique à partir de mesures sur filtres ne permet pas sa 
caractérisation dans sa globalité et se trouve confrontée au manque de traceurs 
organiques fiables/stables et demandent des analyses en laboratoire longues et 
couteuses (en fonctionnement et équipement). Les mesures par AMS/ACSM, 
combinées avec des traitements statistiques des spectres de masse, offrent une 
alternative intéressante et permettent la plupart du temps une caractérisation en 
ligne de la matière organique submicronique dans sa globalité, à travers la 
quantification d’une fraction « oxydée » (assimilée à une fraction organique plutôt 
secondaire) et une ou plusieurs fractions « hydrogénées » (assimilées à des fractions 
plutôt primaires naturelles ou anthropiques). 
 
L’ACSM installé au SIRTA permet sur ce point d’aller plus loin que la plupart des 
campagnes intensives avec AMS (voir par exemple les campagnes du programme 
EU-MEGAPOLI ; Freutel et al., 2013 ; Crippa et al., 2013a, b, c) en évaluant à 
l’échelle annuelle la contribution et les propriétés des principales sources 
organiques mises en évidence lors de ces campagnes intensives. Un des principaux 
verrous réside ici dans la longueur de la série temporelle ACSM couvrant plusieurs 
saisons où des changements de composition chimique de certains facteurs sont 
attendus. 
 
La variabilité de l’état d’oxydation de l’aérosol organique est appréhendable par la 
distribution de f44 par rapport à f43 (Ng et al., 2010), fi représentant la contribution 
relative du fragment m/z i à l’ensemble du spectre de masse organique ; ainsi que 
par la saisonnalité de son état d’oxydation (Kroll et al., 2011). Ce dernier peut être 
calculé depuis les rapports atomiques O:C et H:C, obtenus avec f43, f44 et f29 (Aiken 
et al., 2008 ; Canagaratna et al., 2014) selon le système d’équations suivant: 
 
!:!! = !!! ∙ 3.82+ 0.0794!
!:!! = 1.01+ 6.07 ∙ !!" − 16.01 ∙ !!"! !
!:!!" = !:!! ∙ 1.26− 0.623 ∙ !!! + 2.28 ∙ !!" !
!:!!" = !:!! ∙ 1.07+ 1.07 ∙ !!" !
!"! = ! ∙ !:!!" −!:!!" 
[26] 
 
L’application de ces calculs au jeu de données du SIRTA permet d’illustrer les 
variations annuelles du degré d’oxydation du jeu de données étudié ici (Figure 69). 
On constate une forte saisonnalité des données f44 et f43 avec des valeurs faibles 
pour chacun d’eux à l’automne, allant sur des valeurs élevées en f44 et faibles en f43 
en hiver pour terminer sur des valeurs élevées en f44 et médianes en f43 sur le 
printemps/été. Cette évolution saisonnière se retrouve également sur le profil 
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annuel du degré d’oxydation (OSc), avec un minimum à l’automne et des maxima au 
printemps/été. 
 
 
 
Figure 69: (a) Diagramme de Ng (f44 vs. f43) et (b) variabilité mensuelle du degré 
d’oxydation de la matière organique sur l’ensemble de la période d’étude 
Les deux premières sections du présent chapitre s’attèlent à appréhender les 
difficultés de réaliser une analyse sur un si grand jeu de données, et à présenter les 
résultats obtenus dans le cadre de ma thèse. C’est un travail conséquent, qui se 
poursuit encore à travers une collaboration active avec un post-doctorant du LSCE, 
Vincent Crenn, et une stratégie innovante (« sliding window PMF ») pour tenter de 
mieux caractériser sur le long terme les sources d’aérosols organiques en IdF. Enfin, 
la dernière partie de ce chapitre V traite de la capacité de l’ACSM à identifier des 
traceurs de sources à l’échelle moléculaire, en se basant sur l’exemple du 
levoglucosan, traceur de chauffage au bois. 
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V.1. Méthodologie de déconvolution de sources (PMF) 
V.1.1. Théorie de la PMF 
Parmi les méthodes de déconvolution de sources, les modèles source-récepteur 
sont de plus en plus utilisés par la communauté scientifique et permettent d’obtenir 
le profil chimique et la variabilité temporelle de sources de pollution. Ils sont basés 
sur la reconstruction de variables d’entrée par combinaison linéaire multi-variée 
(eq. 27). 
 
! = ! ∙ ! + !, [27] 
 
Où X est la matrice de données d’entrée (« i » lignes, « j » espèces), G la matrice de 
contribution temporelle des sources (« i » lignes et « p » sources), F la matrice de 
profil de sources (« j » espèces, « p » sources), et E la matrice de résidus. 
La détermination des matrices G et F est un processus itératif (Paatero et Tapper, 
1994) ; la convergence d’une solution est atteinte lorsque la grandeur Q (eq. 28) est 
minimisée. 
 
! = !!"
!
!!"!!!
 [28] 
 
où eij et le résidu de l’espèce j à la ligne i, et uij l’incertitude de l’espèce j à la ligne i. 
Un large choix de modèles source-récepteur est disponible dans la littérature, se 
distinguant notamment par le niveau des connaissances a priori des profils de 
sources (matrice F), comme illustré par la figure ci-dessous. 
 
 
Figure 70: Niveau d'information des modèles source-récepteur (Viana et al., 2008) 
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Alors que le modèle Chemical Mass Balance (CMB) requiert une parfaite 
connaissance a priori du type de sources influençant le site de mesure (et de leur 
profil chimique), la Positive Matrix Factorization (PMF) s’appuie sur la détermination 
de divers paramètres physico-chimiques pour un grand nombre d’échantillons 
(typiquement supérieur à 100) permettant l’identification de sources a posteriori. 
Cette identification des sources est réalisée par reconnaissance – laissée à 
l’utilisateur - des facteurs issus du traitement statistique des données. La PMF laisse 
ainsi la place à l’exploration de « tous les possibles » sans aucune hypothèse 
prérequise sur la nature et la composition chimique des sources organiques mise en 
évidence par la PMF. C’est pour cette raison qu’elle est aujourd’hui régulièrement 
préférée aux méthodologies de type CMB. Malgré l’attrait que représente 
actuellement la PMF, on ne manquera pas de garder en mémoire toute la 
subjectivité qui réside dans le fait d’attribuer des noms génériques de sources 
organiques à des résultats de facteurs PMF. Cette part de subjectivité dans la PMF 
est d’ailleurs source de débats parfois passionnés au sein de la communauté 
scientifique. 
 
Le source apportionment de la matière organique particulaire par PMF se décline 
principalement de deux façon différentes : 
 
- la détermination des sources d’organique à partir de l’analyse différée de 
prélèvements « off-line » (sur filtres) suivis de la détermination des espèces 
majeures et d’un nombre aussi large possible de traceurs chimiques. En 
raison du coût (financier et humain) de ce type d’approche, la résolution 
temporelle est couramment relativement faible, de l’ordre de la journée, voire 
plusieurs jours. Cependant, cela permet, sur le long terme, de déterminer la 
variabilité saisonnière des sources primaires de pollution dont le profil 
chimique est complètement identifié (Viana et al., 2008). Sont couramment 
identifiées des sources comme le trafic automobile et/ou maritime, le 
chauffage au bois, les émissions industrielles, les sels de mer, ou encore les 
poussières terrigènes (voir par exemple la revue de Belis et al., 2013). A noter 
également que ce type d’étude conduit généralement à la détermination des 
facteurs secondaires inorganiques (riches en nitrate ou sulfate d’ammonium) 
mais ne permet que très rarement la mise en évidence de facteurs 
spécifiques aux aérosols organiques secondaires (AOS) et/ou aux aérosols 
biogéniques primaires (e.g., Wang et al., 2012 ; Waked et al., 2013).  
 
- l’investigation des sources et de certaines propriétés physico-chimiques de la 
matière organique à l’aide de mesures « on-line ». La possibilité d’appliquer 
ce type d’approche aux spectres de masses de la matière organique obtenus 
par mesures AMS (ou ACSM) est l’une des raisons principales du succès de ce 
type d’instruments depuis une dizaine d’années. La matrice d’entrée est alors 
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composée, pour chaque point, des m/z relatifs à la fragmentation des 
molécules organiques parents. L’identification des facteurs se fait donc en 
fonction de schémas de fragmentation, mais également suivant la temporalité 
des sources et des processus de transformation. Cette approche est 
relativement récente, et a notamment contribuée à une meilleure 
connaissance de la matière organique (Zhang et al., 2007 ; Jimenez et al., 
2009). Elle permet la mise en évidence de familles d’aérosols organiques 
différenciées par leur niveau d’oxydation (e.g., Oxidised Organic Aerosols vs. 
Hydrogenated Organic Aerosols, Ng et al., 2010) et/ou leurs sources 
probables ( e.g. Biomass Burning Organic Aerosols). 
 
 
Figure 71: PMF sur l'OM (adapté de Ulbrich et al., 2009) 
 
D’une manière générale, la qualité d’une solution PMF est tout d’abord directement 
liée à la matrice d’incertitudes associée à chaque variable et reflète leur poids dans 
l’analyse (e.g., Kim and Hopke, 2007). Une incertitude trop faible peut provoquer 
l’apparition d’un facteur uniquement expliqué par cette variable ; trop élevée, elle 
mène à une distribution non-spécifique de cette variable dans tous les facteurs. 
 
Ensuite, la stabilité de cette solution peut être étudiée au travers de différents tests 
statistiques. Tout d’abord les résidus de chaque variable, si elle est correctement 
modélisée, doivent théoriquement montrer une distribution de type gaussienne 
centrée sur zéro. Les résidus sont également liés à la variabilité expliquée par le 
modèle (explained variation, E.V.). On considère généralement que E.V. doit être 
supérieure à 75% (Paatero, 2004) et est associé au nombre de facteurs utilisé. Par 
ailleurs, la PMF résultant d’un processus itératif où l’étape n+1 vise à améliorer la 
qualité des solutions obtenues à l’étape n, la justesse de la solution obtenue lors de 
la dernière étape dépend de la fiabilité de la solution testée lors de la première 
étape. En effet, la complexité du système d’équations étudié implique l’existence 
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d’une infinité de solutions possibles, parmi lesquelles certaines sont meilleures que 
d’autres. Pour illustrer ce phénomène, le champ des solutions possibles est souvent 
représenté comme une nappe en 3 dimensions, faites de creux (solutions présentant 
les plus faibles résidus) et de bosses (solutions correspondant aux résidus les plus 
élevés). L’emplacement sur cette nappe de la première solution testée est choisi 
arbitrairement. Ce point de départ est couramment appelé « seed ». Selon sa 
position sur la nappe, le processus itératif d’amélioration des résultats peut conduire 
à l’obtention d’un minimum local, d’une moindre qualité par rapport au minimum 
« absolu ». L’idée étant de s’approcher de ce dernier, il convient de tester le plus 
grand nombre possible de seeds et de choisir une solution relativement constante 
pour une majorité d’entre eux.  
La stabilité de la solution peut également être déterminée à l’aide d’une procédure 
appelée « bootstrap », consistant à effectuer une série de calculs, dans lesquels la 
matrice d’entrée est remplacée par une autre matrice, composée de sous-blocs (de 
la matrice originale) réorganisés aléatoirement (Eberly, 2005). 
 
Enfin, le choix du nombre de facteurs est déterminé en fonction de 2 paramètres : 
- la variation de Q/Qexp (où Qexp=m*n - p*(m + n), m, n et p représentant 
respectivement le nombre d’échantillons, de variables et de facteurs utilisés) en 
fonction de p est un bon indicateur concernant le nombre de facteurs optimal. Plus 
celui-ci est élevé, plus les résidus seront faibles (i.e. Q/Qexp décroit), mais une 
rupture de pente dans la variation de Q/Qexp entre un nombre p et p+1 de facteurs 
indique que la solution à p+1 facteurs est optimale. 
- La représentativité atmosphérique des facteurs (i.e., leur probable réalité physico-
chimique). L’utilisateur doit pouvoir attribuer un facteur à une source en fonction de 
son profil et de ses variations temporelles. 
Ses deux points ne doivent pas être pris séparément, car plus le nombre de facteurs 
considérés est élevé, plus la solution sera statistiquement stable, mais moins les 
facteurs auront de sens, au niveau de leur représentativité chimique. Il faut pouvoir 
trouver un compromis entre ces deux approches (Henry et Christensen, 2010), qui 
nécessite donc une part de subjectivité de la part de l’utilisateur. A noter que le 
bootstrap peut également être utilisé comme un bon indicateur du choix du nombre 
de facteurs (Bressi et al., 2014). 
 
Pilotée par le Joint Research Center (JRC, Ispra, Italie), une intercomparaison de 
modèles source-récepteurs a été conduite entre 2010 et 2012, sur 2 phases 
principales (Belis et al., en prep.). Dans le cadre de ma thèse, j’ai pu prendre part à 
cette étude, notamment pendant la première phase, axée sur l’utilisation par tous 
les laboratoires volontaires d’un jeu de données « réel », préalablement publié, mais 
sur lequel aucune information relative à la géolocalisation des mesures n’était 
disponible. De même, aucune consigne n’a été donnée concernant le nombre de 
facteurs à utiliser ; chaque participant devait alors fournir la solution qui lui semblait 
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la meilleure. Les différents résultats produits ont été analysés statistiquement, et 
montrent une certaine homogénéité des résultats. Ils soulignent cependant la 
nécessité que la PMF soit mise en œuvre par un opérateur ayant une bonne 
connaissance des sources et des processus atmosphériques au site de 
prélèvements. 
 
V.1.2. Applications de la PMF aux données AMS et ACSM 
La résolution sur PC de l’algorithme PMF s’effectue à l’aide du programme ME-2 
développé par Paatero et al. (1999). Pour pouvoir être mis en œuvre par des 
chercheurs non initiés aux langages de programmation permettant d’utiliser cet 
algorithme, il est nécessaire de pouvoir disposer d’une interface de pilotage des 
calculs et de mise en forme des résultats. Cette interface doit également permettre 
d’explorer de façon conviviale l’ensemble des solutions possibles. La première 
interface de ce type appliquée aux données AMS (PMF Evaluation Toolkit, PET) a 
été développée par Ulbrich et al. (2009). Depuis 2013, un nouvel outil de ce type 
(« Source Finder » , SoFi), développé par le Paul Scherrer Institute (PSI) dans le cadre 
de la thèse de Francesco Canonaco, est également disponible (Canonaco et al., 
2013). Outre le fait que ce dernier propose une interface très conviviale et facile 
d’accès (Figure 72), il dispose de nombreuses fonctionnalités (de la préparation des 
matrices à la visualisation des résultats) et permet de tirer partie de toute la 
puissance et la flexibilité du ME-2. Nous présentons dans la suite de cette section le 
logiciel SoFi qui a été au centre de nos approches PMF sur cette thèse. 
 
 
Figure 72: Visualisation du panneau 
de contrôle du logiciel SoFi 
développé par le PSI 
 
Le logiciel SoFi offre ainsi typiquement deux approches de source apportionment : 
1) la première (unconstrained runs) repose sur une PMF dont les facteurs sont non 
contraints, 2) la deuxième (a-value runs) permet de contraindre le profil de un ou 
plusieurs facteurs de la PMF. En effet, plusieurs études ont montré la nécessité de 
contraindre certains paramètres des matrices de départ afin d’obtenir des facteurs 
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plus stables et mieux séparés (Lanz et al., 2008 ; Amato et Hopke, 2012 ; Reche et 
al., 2012 ; Canonaco et al., 2013). L’injection d’information a priori s’effectue grâce à 
la méthode « a-value » et la plupart du temps appliquée à la matrice F (il est en effet 
beaucoup plus difficile de connaître a priori la variation temporelle d’un facteur): 
 
!!,!"#$%&"' = !! ± ! ∙ !! [28] 
 
Où fj,solution est un facteur de la matrice F, et fj le facteur contraint. La valeur « a » 
symbolise le degré de liberté de la contrainte, et est compris entre 0 et 1. Jusqu’à 
récemment, ce forçage était effectué directement dans les lignes de code du ME-2, 
demandant donc des connaissances poussées en programmation informatique. A 
l’aide de SoFi, il est désormais facile de pouvoir contraindre des facteurs avec un a-
value fixe pour toutes les variables (j) du facteur, mais également avec un a-value 
différent pour certaines variables d’un facteur. Ceci offre, en particulier, la possibilité 
d’ajouter un degré de liberté supplémentaire sur une ou plusieurs variables si 
nécessaire. 
 
Par ailleurs, SoFi permet également la manipulation des matrices d’incertitudes. Plus 
précisément, l’approche « c-value » permet d’ajuster l’amplitude des incertitudes de 
groupes de variables. Cette approche est particulièrement à propos pour une 
analyse PMF « combinée », où les données de 2 instruments sont concaténées en 
une seule matrice. Comme mentionné ci-dessus, l’incertitude d’une variable peut 
être directement liée à son poids dans la PMF (Kim et Hopke, 2007). L’ajustement 
des incertitudes permet donc de compenser le fait que les deux instruments n’aient 
pas le même nombre de variables, et/ou que les incertitudes des 2 instruments ne 
soient pas construites de manière homogène. 
 
En parallèle du PET, l’utilisation de SoFi est aujourd’hui est pleine expansion au sein 
de la communauté AMS/ACSM. Néanmoins, aucun de ces deux outils ne 
permettent aujourd’hui une analyse automatisée de type « bootstrap », alors que 
cette approche est utilisée par d’autres outils (e.g., logiciel US EPA PMF3 et PMF5, 
également basés sur le ME-2) et s’avère particulièrement importante pour une étude 
détaillée de la stabilité des solutions obtenues (Norris et al., 2008). 
 
La Figure 73 illustre les spectres de masse de différents facteurs issus d’une analyse 
PMF de données de spectromètres de masses (AMS/ACSM) et communément 
identifiés dans la littérature.  
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Figure 73: spectre de quelques 
facteurs. n représentent le 
nombre d’études ayant 
identifiées ces facteurs avant 
la publication dont est tirée 
cette illustration (Ng et al., 
2010) 
 
 
Nous présentons ci-dessous dans le détail les caractéristiques de chacun de ces 
facteurs PMF: 
- HOA (Hydrocarbon-like Organic Aerosol) : ce facteur est dominé par la 
fragmentation d’enchainements d’hydrocarbures aliphatiques CnH2n-1 et 
CnH2n+1, comme m/z 41 (C3H3+), 43 (C3H7+), 55 (C4H7+), 57 (C4H9+), 69 (C5H9+) et 
71 (C5H11+), caractéristiques des sources de combustion anthropiques de fuel 
fossile, du trafic automobile en milieu urbain. 
- OOA (Oxygenated-like Organic Aerosol): ce facteur est largement dominé 
par la m/z 44 (CO2+) et 18 (H2O+), caractéristique de la décarboxylation 
thermique des fonctions carboxyliques (Alfarra et al., 2004). De fait, ce facteur 
est associé à des molécules très oxydées (i.e. très âgées photochimiquement) 
et donc généralement considéré comme proxy d’aérosols organiques 
secondaires. 
- SV-OOA (Semi-Volatile Oxygenated-like Organic Aerosol) et LV-OOA (Low-
Volatile Oxygenated-like Organic Aerosol): Ces deux profils font partie d’une 
sous famille d’OOA et diffèrent par la fraction massique des m/z 41, 43 et 44. 
L’identification de ces deux facteurs permet de mettre en évidence le 
vieillissement photochimique de la matière organique (Jimenez et al., 2009 ; 
Ng et al., 2010), LV-OOA étant considéré comme un aérosol plus « âgé » et 
le SV-OOA comme un aérosol fraîchement formé. 
- BBOA (Biomass Burning Organic Aerosol): ce profil est caractérisé par une 
nette contribution des masses 29 (CHO+), 60 (C2H4O2+) et 73 (C3H5O2+) qui 
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sont généralement liées à la fragmentation de sucres comme le levoglucosan 
(Alfarra et al., 2007), traceur de combustion de biomasse (Simoneit et al., 
2002). Ces sucres (monosaccharides) sont produits lors de la pyrolyse de la 
cellulose. Le BBOA primaire est aussi composé, dans des proportions 
moindres, d’hydrocarbures aliphatiques (issus des cires non brulées), de la 
cellulose, lignine et des terpènoïdes. Notons que plusieurs autres facteurs 
(non présentés dans la figure ci-dessous) ont été rapportés dans la littérature 
comme le COA (Cooking Organic Aerosol ; Allan et al., 2007) ou le MOA 
(Marine Organic Aerosol ; Crippa et al., 2013c). 
 
 
V.2. Utilisation de la PMF sur le jeu de données ACSM du SIRTA 
 
Le jeu de données ACSM du SIRTA constitue une opportunité unique d’étudier les 
variations temporelles, sur le long terme, des propriétés de la matière organique en 
IdF déconvoluée par analyse PMF. Comme expliqué dans le chapitre III, le 
traitement de données ACSM a été divisé en différentes sections, suivant les 
périodes de stabilité de l’airbeam. Les matrices d’organique (concentrations et 
erreurs) ont été créées suivant cette sélection, puis concaténées. Cette matrice 
générale a ensuite été analysée selon deux approches : sans aucune contrainte sur 
l’ensemble des facteurs, avec contraintes de certains facteurs liés aux sources 
primaires. 
 
V.2.1. Résultats de PMF « non-contrainte » 
Nous commençons ici par l’étude des solutions non-contraintes, où tous les facteurs 
sont laissés « libres », en variant le nombre de facteurs de 3 à 5. Compte-tenu des 
résultats obtenus lors des précédentes études réalisées au SIRTA et de par le 
monde, on peut s’attendre à identifier a minima trois facteurs : HOA, OOA et BBOA 
(Zhang et al., 2007).  
La stabilité des résultats de la PMF « non contrainte » est présentée dans la figure ci-
dessous pour des solutions à 3, 4, et 5 facteurs et pour 10 seeds pour chacune de 
ces solutions.  
 
 
 167 
 
Figure 74: Etude de la stabilité (Q/Qexp) de la solution PMF « non contrainte » pour 3, 
4, et 5 facteurs et 10 seeds 
La pertinence de ces 3 solutions (3, 4, ou 5 facteurs) et le comportement des 
facteurs pour chacune de ces solutions sont discutés ci-après. 
 
Solution PMF « non contrainte » à 3 facteurs : Les profils spectraux, variations 
temporelles, diurnes, et saisonnières de la solution à 3 facteurs sont illustrés par la 
Figure 75. Nous discutons ci-dessous la cohérence des 3 facteurs de cette solution, 
notamment en les mettant en perspectives avec des données externes (e.g. BCff issu 
du trafic et BCwb issu du chauffage au bois). 
 
- Facteur « HOA » : le profil de ce facteur présente les caractéristiques de la 
fragmentation de molécules hydrocarbonées, telles que décrit plus haut dans ce 
chapitre. Il contribue ici en moyenne à 22% de la fraction organique totale, et 
présente une nette saisonnalité. Sa concentration est plus élevée en automne, 
saison où le trafic est plus important en région parisienne (V-Trafic, 2013). Il est 
également, intéressant de noter que sa contribution augmente sporadiquement 
mais de façon significative pour quelques périodes caractérisées par de faible 
concentrations d’OM (mi-juin 2012, fin décembre 2013 par exemple ; Figure 75b). 
Ceci peut être expliqué par une augmentation de la contribution relative de 
l’influence des émissions automobiles alors que les masses d’air ont une origine 
océanique « propre ». La caractéristique « trafic » du HOA est renforcée par un 
double pic pendant la journée, un en matinée (7:00 UTC) et en soirée (21:00 UTC), 
pouvant globalement correspondre aux trajets domicile – travail – domicile (Figure 
75d). Néanmoins, l’horaire observé pour le pic du soir semble relativement tardif par 
rapport aux conditions réelles de trafic automobile en région parisienne. En outre, 
alors que le pic du matin de HOA est parfaitement corrélé à BCff, on observe un 
décalage entre les deux espèces pour le pic du soir (Figure 75d). Ce dernier étant 
plutôt concomitant avec celui induit par le chauffage au bois et observé par 
l’Aethalomètre (BCwb). On voit ici toute la difficulté de conclure sur l’unicité de 
l’origine de notre facteur HOA. 
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- Facteur « BBOA » : Il est tout d’abord intéressant d’observer la forte saisonnalité 
de ce facteur, avec des concentrations bien plus importantes pendant les saisons 
froides (~1.2 µg/m3 en automne et hiver) que pendant le printemps et l’été (~0.23 
µg/m3, soit un facteur d’environ 5). Ces résultats rejoignent ceux obtenus par 
analyse PMF sur filtres à Paris entre septembre 2009 et septembre 2010 par Bressi 
et al. (2014) qui rapporte une moyenne hivernale de 1.1 µg/m3 trouvée dans le profil 
Biomass Burning de cette étude. Le profil diurne du facteur BBOA identifié ici 
montre une nette augmentation pendant la soirée avec un pic à 21:00 UTC, dû à 
l’augmentation des émissions combinée à l’affaissement de la couche limite, 
parfaitement corrélé au BCwb. 
On retrouve bien ici les m/z caractéristique de ce facteur (voir plus haut dans ce 
chapitre). Strictement parlant, ce facteur BBOA lié aux activités de chauffage 
pourrait être étendu au brûlage de déchets verts et/ou aux feux de larges étendues 
végétales (cultures sur brulis comme observé en Afrique, Asie ou même en Europe 
de l’Est). L’Ile-de-France et ses régions voisines ne sont pas significativement 
impactées par ce type d’activités. Aux vues du profil diurne et des variations 
saisonnières de ce facteur BBOA, nous considérerons ici ce facteur comme 
majoritairement lié au chauffage au bois en zone urbaine. 
 
- Facteur « OOA » : Comme pour les autres facteurs, l’empreinte (spectre de masse) 
de l’OOA est cohérent avec les fragments caractéristiques de ce facteur avec une 
prédominance du fragment f44 (voir plus haut dans ce chapitre). En moyenne, OOA 
est la fraction organique dominante (59% en moyenne pour l’ensemble de la 
campagne), et ce, quelle que soit la saison. De plus, sa faible variation diurne peut 
indiquer un signal régional uniforme, non impacté par les émissions primaires de la 
région parisienne, rejoignant ainsi les travaux de Freutel et al. (2013) et Petetin et al. 
(2014) et ceux abordés dans l’article du chapitre IV (origine géographique de l’OA). 
L’OOA corrèle fortement au nitrate (mesuré par ACSM) pendant toute la période 
sauf pendant l’été 2012, où le nitrate d’ammonium particulaire est peu présent en 
raison des équilibres gaz/particules peu favorables à sa formation (comme illustré 
dans le chapitre précédent). Cette corrélation, rapportée dans de nombreuses 
études, met en évidence une voie de formation photochimique (i.e. secondaire) 
similaire pour l’OOA et le nitrate d’ammonium. Une co-variation de l’OOA est 
observée en été avec le sulfate, et pointe une fois de plus sur la nature plutôt 
secondaire et l’origine régionale de l’OOA. 
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a) b) 
c) 
d) e) f) 
Figure 75: Résultats PMF « non contrainte » de la solution à 3 facteurs. a) Figure en haut à gauche = Profils des spectres de masse 
pour les 3 facteurs identifiés (OOA, BBOA, HOA). b) Figure en haut à droite = Variabilité temporelle de ces 3 sources et contribution 
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(en %) de chacune de ces 3 sources à la masse totale d’OA. c) Figure du milieu = comparaison des 3 sources avec données externes. d) 
Variabilité diurne pour chacune des 3 sources avec composés externes (BCff et BCwb). e) concentrations saisonnières des 3 sources et 
f) camembert de contribution des 3 sources sur l’ensemble du jeux de données.  
Chapitre V : Caractérisation de la matière organique 
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En conclusion pour cette première analyse non contrainte et au regard des 
interprétations proposés ci-dessus, la solution à 3 facteurs semble cohérente avec ce 
que l’on sait des temporalités des différentes sources d’OA (HOA, BBOA, OOA). En 
revanche, on peut se poser la question de la cohérence d’un profil unique sur 
l’année pour l’OOA et de la constance du degré d’oxydation qui lui serait associé. 
Pour ce faire, il est possible d’estimer les fractions f43 et f44 n’étant pas liées aux 
facteurs HOA et BBOA. Le degré d’oxydation recalculé ainsi pour chaque 
point/mois de l’année correspond donc en théorie à un facteur OOA dont le profil 
chimique serait en perpétuelle évolution. A ma connaissance, il s’agit de la première 
fois qu’une telle approche est appliquée à un facteur donné (plutôt qu’à l’ensemble 
de la matière organique). L’équation utilisée pour ces calculs  est la suivante: 
 
!!!!" =
!/!! − (!!!"# ∙ !"# + !!!!"# ∙ !!"# )
!" − ( !"# + ! [!!"#])  [29] 
 
où m/zi est la concentration du fragment m/z i, !!!"# et !!!!"# la fraction massique 
de la m/zi dans le profil de HOA et BBOA respectivement.  
 
Le diagramme - dit « de Ng » - obtenu pour la fraction OOA « théorique » est 
présenté sur la Figure 76. On devine notamment une augmentation globale de f44, 
OOA et f43, OOA de l’hiver vers le printemps et l’été. Il est à noter que ce cycle 
saisonnier est perturbé par le fort ensoleillement connu au mois de février et mars 
2012, alors que l’été 2012 était particulièrement peu ensoleillé (cf. chapitre 4). 
 
 
 
 
Figure 76: Diagramme de Ng (f44 vs. f43) adaptés à la fraction OOA pour des profils de 
HOA et BBOA constants sur l’ensemble de la période d’étude. 
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Il apparait donc que la méthodologie adoptée ici d’une unique PMF « non 
contrainte » (à 3 facteurs) sur l’ensemble du jeu de données ne peut permettre de 
répondre à la problématique de la temporalité des processus de vieillissement de la 
matière organique et de leur impact sur le degré d’oxydation de l’AOS. La nécessité 
de décrire la matière organique oxydée à l’aide plusieurs facteurs de type OOA 
nous a donc incité ici à explorer les solutions PMF « non contrainte » à 4 et 5 
facteurs. 
 
Solution PMF « non contrainte » à 4 facteurs : La figure 77 ci-dessous présente les 
spectres de masse des facteurs les plus stables obtenus pour la solution à 4 facteurs 
ainsi que le choix du nom (LVOOA, BBOA, SVOOA, HOA) que nous avons attribué 
pour chacun de ces 4 facteurs. La figure 78 rapporte leur variabilité temporelle 
 
 
Figure 77: Profils moyens du spectre de masse de la solution PMF « non contrainte » à 
4 facteurs 
 
 
Figure 78: Variabilité temporelle de la solution à 4 facteurs de la PMF « non 
contrainte » 
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On y retrouve les deux sources de combustion HOA et BBOA, ainsi que deux 
facteurs oxydés : SVOOA et LVOOA décrits plus haut dans ce chapitre (le premier 
présentant un rapport m/z 43 et m/44 plus important que le second). Cette solution 
est ainsi en cohérence avec un OOA divisé en 2 facteurs aux propriétés d’oxydation 
contrastées susceptibles de mieux appréhender sur l’année la temporalité du degré 
d’oxydation de l’OA. 
On observe pourtant que les variations temporelles du facteur SVOOA corrèlent 
fortement avec le BBOA, sans pour autant en présenter les m/z caractéristiques (pas 
de m/z 60 ou 73 dans le profil SVOOA). Par ailleurs, la somme de ces deux facteurs 
reproduit très bien les variations temporelles du BBOA de la solution précédente à 3 
facteurs (Figure 79). On peut donc penser à une séparation du BBOA (dans la 
solution à 3 facteurs) en deux sous-facteurs (dans la solution à 4 facteurs). On 
observe cependant une saisonnalité du SVOOA avec des concentrations 
significatives en été alors que le BBOA est quasi inexistant (Figure 79). La 
représentativité de ce facteur SVOOA tout au long de l’année n’est donc pas 
clairement établie : en hiver, il pourrait être lié, au moins pour partie, aux émissions 
par combustion de biomasse (comme observé lors de la campagne hiver de 
MEGAPOLI, Crippa et al., 2013a) ; et, en été, à de la matière organique peu 
oxygénée très probablement secondaire. 
 
  
Figure 79: Corrélation en BBOA+SVOOA (solution à 4 facteurs) avec BBOA (solution à 
3 facteurs). 
Au regard du comportement du facteur SVOOA, il paraît donc bien difficile de 
décider si cette solution à 4 facteurs est plus réaliste que la solution à 3 facteurs.  
 
Solution PMF « non contrainte » à 5 facteurs : La solution à 5 facteurs présente les 
facteurs précédemment décrit plus haut, et un cinquième difficilement identifiable 
(noté par « ? » dans la figure 80). Des doutes peuvent être émis concernant la réalité 
atmosphérique de ce dernier car ses variations temporelles sont très faibles et 
bruitées et les fortes m/z observées dans le profil indiquent qu’il s’agit d’un split du 
facteur SVOOA de la solution à 4 facteurs. 
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Figure 80: Profils moyens du spectre de masse de la solution PMF « non contrainte » à 
5 facteurs et temporalité de ces 5 facteurs 
 
En conclusion de cette approche PMF « non contrainte » sur l’ensemble de notre jeu 
de données, se posent de vraies questions (non résolues) autour de la saisonnalité 
de l’organique oxygéné qui n’est pas complètement représentée par ces différentes 
analyses PMF. Ainsi se pose les limites et la pertinence d’une méthodologie PMF 
« non contrainte » (i.e. PMF classique) sur des jeux de données couvrant plusieurs 
saisons. 
 
V.2.2. Résultats de PMF « contrainte » 
Grâce à l’outil SoFi (méthode des « a-value ») il est possible de contraindre la PMF 
par des facteurs représentatifs de sources primaires (trafic, chauffage au bois par 
exemple) dont les profils, disponibles dans la littérature, sont attendus comme 
stables. Dans notre cas, deux nouveaux facteurs, en particulier, sont susceptibles 
d’être présents :   
 
- Le COA (Cooking Organic Aerosol) a déjà été identifié au SIRTA (z1) et au 
LHVP (Paris 13ème) lors des campagnes du programme EU-Megapoli par PMF 
classique (non contrainte) et sur des données AMS (Crippa et al., 2013b). 
Dans la mesure où l’ACSM est un instrument moins sensible que l’AMS, et 
que le spectre du COA est très similaire à celui du HOA (bien que les ratios 
plus élevés de m/z55 – m/z57 et m/z41 – m/z43 soient deux indicateurs de 
cooking, comme observé depuis des mesures hautes résolutions, Mohr et al., 
2012), il est indispensable de contraindre son profil dans SoFi si on souhaite 
étudier sa contribution dans l’OA mesuré au SIRTA (z5). 
 
- Un facteur relatif à l’aérosol organique marin (MOA) a également été identifié 
au SIRTA (z1) durant l’été 2009 grâce à des mesures haute résolution (HR-
ToF-MS, Crippa et al., 2013c). MOA contient généralement une grande 
variété de composés, dont la fraction soluble dans l’eau est majoritairement 
composé de produit de dégradation du sulfure de diméthyle (acide 
méthanesulfonique, MSA) et de l’isoprène (Decesari et al., 2011). Le profil en 
masse du MOA est principalement constitué de fragments liés au MSA. Ce 
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facteur n’est pas facilement détectable par des mesures basse résolution 
ACSM. Comme pour le COA, il est donc nécessaire de le contraindre dans 
SoFi si on souhaite étudier sa contribution dans l’OA mesurée au SIRTA (z5). 
 
Par ailleurs, le spectre du HOA (trafic) est censé peu varier d’une saison à une autre ; 
la fragmentation des hydrocarbures est très spécifique, et les différences ne se font 
ressentir que dans les fortes m/z (> 150). Pour cette raison, le spectre de masse de 
ce facteur a également été contraint ici.  
En revanche, à l’inverse de HOA, le facteur BBOA est susceptible de contenir une 
fraction f44 significative. Certaines questions se posant actuellement sur la 
reproductibilité de la mesure de cette fraction d’un instrument à l’autre, il ne nous 
est apparu inopportun de contraindre ce facteur. Pour se convaincre de la possible 
différence dans les spectres de masse de type BBOA obtenus par différents 
instruments, il suffit de comparer les profils de levoglucosan disponible dans la 
littérature. BBOA repose notamment sur la fragmentation de ce sucre comme le 
levoglucosan. Différent spectres sont disponibles à ce jour pour ce dernier (base de 
données spectrales de l’Université du Colorado : (http://cires.colorado.edu/jimenez-
group/AMSsd/, Ulbrich et al., 2009). La figure ci-dessous présente les 3 différents 
spectres de masse du levoglucosan référencés sur cette base (références listées 
dans le tableau 11) ainsi que celui obtenu par l’injection de levoglucosan 
(nébulisation d’une solution aqueuse à 5 µM) directement dans l’ACSM du SIRTA. 
 
 
Figure 81: Spectre de masse du lévoglucosan obtenus par AMS et référencé dans la 
bibliothèque en ligne de l’équipe de J. Jimenez (W050, V098, Q005) et spectre de 
masse du levoglucosan obtenu par l’ACSM du SIRTA (custom) 
 
 
 
 
Tableau 11: Valeurs des fragments f44 et f60 pour les spectres de référence du 
lévoglucosan disponibles dans la littérature avec ACMS et obtenus ici avec ACSM 
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Nom Publication Instrument f44 f60 
levo_V098 Schneider et al., 2011 HR-TOF-AMS 0.03 0.06 
levo_W050 Aiken et al., 2007 W-AMS 0.04 0.13 
levo_Q005 Schneider et al., 2006 Q-AMS 0.07 0.055 
custom cette étude Q-ACSM 0.18 0.044 
 
On peut tout d’abord observer des différences significatives d’un profil à un autre, 
notamment vis-à-vis de la proportion des masses 44 (f44 de 0.03 à 0.18) et 60 (f60 de 
0.044 à 0.13) (Tableau ci-dessus). Même si ces différences peuvent être 
partiellement liées aux différents types d’instruments utilisés, aux conditions de 
nébulisation (solvant, concentration, débit) ou à l’utilisation d’une table de 
fragmentation différente pour V098, ces résultats illustrent le fait que chaque 
spectre de BBOA peut être spécifique, et uniquement représentatif des mesures 
effectuées avec chaque instrument. 
 
Les figures ci-dessous présentent les résultats de l’analyse PMF « contrainte » sur 
l’ensemble de notre jeu de données (profils, variations temporelles, variations 
diurnes et contribution moyenne). Ces résultats ont été obtenus avec la contrainte 
des profils HOA, COA et MOA (avec un a-value de 0.1 pour chaque facteur), et 2 
facteurs laissés libres. Ces derniers sont associés a posteriori à BBOA et OOA. Nous 
avons donc restreint ici notre analyse à une solution à 5 facteurs (dont 3 contraints). 
 
 
Figure 82: Profils des spectres de masse et noms génériques associés aux 5 facteurs 
obtenus sur la solution PMF « contrainte » (à 3 facteur, MOA, COA, HOA). 
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Figure 83: Variabilité temporelle et contribution (en %) de l’OA pour les 5 facteurs 
obtenus sur la solution PMF « contrainte » 
 
a) b) 
Figure 84: Variabilité diurne et contribution annuelle à l’OA pour les 5 facteurs obtenus 
sur la solution PMF « contrainte » 
Tout d’abord, les profils de BBOA et HOA sont très cohérents avec ceux obtenus 
par analyse PMF non contrainte, avec des coefficients de corrélation supérieurs à 0.9 
(Figure 85 ci-dessous). Pourtant, alors que les variations temporelles du BBOA ne 
varient que très peu (pente de 0.95 entre les deux approches), une différence plus 
marquée est observée pour le HOA, avec une pente de 0.66. Cette sous-estimation 
du HOA dans la PMF « contrainte » à 5 facteurs est probablement liée au forçage du 
COA dont le spectre de masse est proche de celui du HOA et qui « enlève » donc 
une partie du signal HOA. 
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Figure 85: Corrélation 
entre les concentrations (à 
gauche) et les profils de 
masses (à droite) pour 
HOA et BBOA obtenus par 
PMF « non contrainte » (3 
facteurs) et PMF 
« contrainte » (5 facteurs) 
 
Le COA contribue en moyenne pour 13% de l’organique, et est relativement 
contant pendant l’année. Aucune variation saisonnière n’est en effet attendue sur 
cette source. Les concentrations pourtant plus élevées pendant les mois hivernaux 
(décembre, janvier, février et mars) semblent être liées à la saisonnalité de la hauteur 
de couche limite (Figure 4 de la publication I). Son profil diurne montre une très 
légère bosse, étalée de la fin de matinée (9:00 UTC) au début d’après midi (12:00 
UTC), et un pic en soirée (20:00 UTC). Mais ce pic corrèle parfaitement avec celui de 
HOA et BBOA. Comme nous l’avons vu, le HOA n’est pas obligatoirement 
uniquement liée au trafic. Dans la mesure où le spectre de COA est très proche de 
celui du HOA, il est possible que ce facteur COA souffre du même artéfact. Les 
mêmes variations diurnes sont observées en hiver 2009-2010 au SIRTA pendant 
Mégapoli, avec une légère bosse vers midi, alors que un pic bien plus marqué est 
observé dans le centre de Paris (LHVP), a priori plus proche de sources d’émission 
importantes. 
 
 
Figure 86: Profils diurnes moyens de 
les solutions PMF trouvées au SIRTA 
et au LHVP pendant l’hiver 2009-
2010 (Crippa et al., 2013a). Les traits 
en pointillés correspondent aux 
médianes. 
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Le MOA montre peu de variations diurnes, confirmant comme attendu une origine 
suprarégionale. En moyenne il contribue à environ 6% de l’aérosol organique, soit 2 
fois moins que lors de la campagne été de Megapoli (Crippa et al., 2013c). La figure 
ci-dessous présente les moyennes mensuelles de MOA, avec également illustrée sur 
3 mois la moyenne de concentration de chlorophylle-a distribuée dans les différents 
océans/mers bordant le continent européen (récupérée depuis 
http://www.globcolour.info); la chlorophylle-a étant utilisée ici comme un proxy 
d’émissions biogéniques marines (Bonsang et al., 1992). 
 
 
 
Figure 87: Variations mensuelles de la fraction MOA au SIRTA et cartes de chl-a 
obtenues sur le mois de juin 2012. 
On peut observer une contribution du MOA plus élevée en juin 2012, qui coïncide 
avec une efflorescence phytoplanctonique dans l’océan Atlantique. Il est également 
intéressant de noter que, comme souligné dans la publication I, l’Ile-de-France était 
majoritairement influencée par des masses d’air océaniques durant ce mois (Yiou et 
Cattiaux, 2013), et donc favorable à un import de matière biogénique marine. 
 
En conclusion de cette solution PMF « contrainte » à 5 facteurs, on note que le 
forçage des 2 profils (COA et MOA) n’ayant pas été identifiés par la PMF non 
contrainte montre des variations qui ne sont pas dénuées de raison. Il convient 
malgré tout d’être particulièrement prudent sur la réalité atmosphérique de ces 2 
facteurs étant donné qu’aucun traceur externe n’est disponible pour confirmer ou 
infirmer la réalité de ces facteurs. 
 
Il est également à noter que la solution PMF « contrainte » à 6 facteurs (3 facteurs 
non contraints) montre la même problématique que la PMF « non contrainte », avec 
une division du BBOA en 2 sous-facteurs.  
 
En conclusion de ces 2 sections consacrées à l’analyse PMF (non contrainte et 
contrainte) de l’ensemble de notre jeu de données, on retiendra qu’il paraît 
pertinent d’analyser les sources d’OA à partir d’une série de PMF plus courtes dans 
le temps (une PMF par saison, par exemple). Cette stratégie est actuellement en 
cours de développement par un post-doctorant du LSCE, Vincent Crenn, en 
collaboration avec le PSI. Mon implication sur cette nouvelle stratégie de traitement 
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PMF des données ACSM du SIRTA reste importante. Cette stratégie décrite sous le 
terme de « sliding window PMF » est notamment basée sur une analyse PMF sur des 
périodes de 2 mois ½ avec une période de recouvrement de 15 jours entre chaque 
PMF, comme illustré par la figure ci-dessous. 
 
 
Figure 88: Principe de la « sliding 
window PMF » (PMF glissante) 
 
 
Ce travail est actuellement en cours et a fait l’objet d’une communication orale 
récente (Crenn et al., en prep.). Il devrait déboucher rapidement sur la soumission 
d’un article dans Atmospheric Chemistry and Physics. 
 
 
V.3. Identification de traceurs à l’échelle moléculaire : exemple du 
levoglucosan 
Nous venons de voir dans la section précédente que l’obtention de spectres de 
référence (de telle ou telle source) était un point de passage obligé pour obtenir des 
résultats pertinents par PMF « contrainte ». Il a également été souligné que les 
spectres de référence disponibles dans la littérature pour le levoglucosan peuvent 
être très variables d’un instrument à l’autre. Ce composé étant un traceur 
particulièrement important de la source BBOA, j’ai souhaité approfondir le 
comportement de notre ACSM vis-à-vis de ce traceur.  
Une méthodologie a récemment été proposée pour estimer les concentrations de 
levoglucosan avec partir de données AMS. Elle est notamment basée sur la 
concentration du fragment m/z 60 (Aiken et al., 2009), selon l’équation : 
 
!". !"#$ = 1!!"!"#$
∙ !"60− !!"!"#$%&!"#$ ∙ !"  [30] 
 
Néanmoins cette méthodologie conduit à une surestimation de l’ordre d’un facteur 
3 des réelles concentrations de levoglucosan (Aiken et al., 2009 ; Elsasser et al., 
2012). 
J’ai voulu ici essayer de tirer parti de la puissance de la méthode PMF « contrainte » 
du logiciel SoFi en forçant un spectre de référence de levoglucosan, au lieu de 
forcer un profil de source BBOA ; l’objectif ici étant d’obtenir en sortie de PMF non 
pas des concentrations de BBOA mais des concentrations de levoglucosan. 
L’analyse des sucres à partir de prélèvements sur filtres au SIRTA n’a pas été réalisée 
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en routine durant la période étudiée dans ce manuscrit, mais des données sont 
disponibles pendant l’intercomparaison ACSM de novembre 2013. Ces données de 
levoglucosan mesuré sur filtres ont été obtenues par analyse IC-PAD au LSCE (Bressi 
et al., 2013) ; technique qui a donné des très bons résultats (Z-score) lors de 
l’intercomparaison des mesures de levoglucosan organisée par le LCSQA/INERIS en 
2013 dans le cadre du programme EU-ACTRIS (LCSQA, 2013b).  
 
L’application de la méthode proposée par Aiken et al. (2009) conduit ici aussi à une 
surestimation des concentrations de levoglucosan d’un facteur proche de 3 (Figure 
89).  
 
 
Figure 89: Corrélation entre le 
levoglucosan filtres, et celui estimé 
par la méthode d’Aiken et al. (2009) 
 
 
Des résultats de « source apportionment » sont d’ores et déjà disponibles pour le 
jeu de données obtenu au cours de l’intercomparaison ACSM de Novembre 2013. 
Ils mettent en évidence la présence de 4 facteurs différents : HOA, BBOA, COA et 
OOA (Fröhlich et al., en prep). Afin de rechercher les concentrations de 
levoglucosan au sein du spectre organique obtenu par l’ACSM du SIRTA à partir du 
spectre de référence propre à cet instrument (custom levo), j’ai réédité l’analyse 
PMF de ce jeu de données en contraignant un cinquième facteur (HOA et COA 
étant forcés et 2 facteurs restant libres, comme pour l’obtention des 4 facteurs cités 
plus haut). L’idée sous-jacente à l’ajout de ce cinquième facteur est de pouvoir 
différencier le levoglucosan du reste du spectre de BBOA sans modifier les autres 
facteurs. Néanmoins, cette méthodologie conduit à nouveau à une forte 
surestimation du levoglucosan, comme illustré par la figure ci dessous. 
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Figure 90: Corrélation entre le 
lévoglucosan filtres et celui estimé 
par PMF 
 
Dans une troisième approche, j’ai cherché à distinguer le levoglucosan du reste des 
émissions de combustion de biomasse en déconvoluant directement le facteur 
BBOA obtenu par analyse PMF à 4 facteurs du jeu de données de 
l’intercomparaison. Pour ce faire, il est possible de reconstruire une matrice de 
concentration à partir du profil et des variations temporelles de BBOA : 
 
!!"! = !!! ∙ !!!, [31] 
 
où !!"!  est la jth concentration de la m/zi dans le facteur p; !!! la jth concentration du 
facteur et !!!, la contribution relative de la m/zi dans le profil du facteur. 
La matrice d’erreur associée peut être construite en supposant une combinaison 
linéaire suivant les contributions des différentes m/z à chaque ti : 
 
!!"! = !!"!"! ∙
!!"!
!!"
!
!
!, [32] 
 
où !!"!  est la jth incertitude de la m/zi dans le facteur p, !!"!"!la jth incertitude de la m/zi 
dans la matrice d’organique, et 
!!"
!
!!"
!
!
 la contribution du facteur p à la jth m/zi. 
J’ai ensuite utilisé ce couple de matrices (concentrations-incertitudes) dans une 
deuxième analyse PMF. Cette dernière est réalisée pour 2 facteurs, l’un représentant 
une contrainte sur le levoglucosan (custom levo) et l’autre étant laissé libre. La figure 
91 ci-dessous présente les variations temporelles du levoglucosan sur filtres (noir) et 
celui obtenu par double analyse PMF (rouge). Une bien meilleure corrélation est 
trouvée ici, avec une pente de 1.11. 
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Figure 91: A gauche, série temporelle du levoglucosan sur filtres et estimé par PMF2, 
et BCwb ; a droite, corrélation entre levoglucosan filtres et estimé par PMF2. 
Ainsi, l’application d’une double PMF - une première PMF pour obtenir le spectre 
de BBOA suivie d’une deuxième PMF pour y rechercher les concentrations de 
levoglucosan - semble permettre une bonne approximation des concentrations de 
cette dernière espèce chimique. Une autre indice de la validité de cette méthode 
est l’obtention d’un rapport levoglucosan / BBOA moyen égal à 10 (Figure 92), en 
accord avec les valeurs couramment utilisées pour les études de sources sur filtres 
(e.g., Puxbaum et al., 2007).  
 
 
Figure 92: Résumé de la 
méthodologie, avec à gauche la 
contribution moyenne des facteurs 
PMF (Frohlich et al., en prep), et à 
droite la contribution du 
levoglucosan par PMF sur le 
BBOA. 
 
Ces résultats sont susceptibles d’ouvrir de nouvelles perspectives. En effet, fort de 
ces résultats, cette méthodologie pourrait également permettre l’identification 
d’autres traceurs, même s’il est important de garder à l’esprit que le levoglucosan a 
une fragmentation relativement singulière.  
 
Cette méthodologie fait actuellement l’objet d’un article en cours de rédaction qui 
devrait être soumis prochainement à Atmospheric Measurements and Techniques. 
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V.4.  Conclusions du chapitre V 
 
Nous avons exploré dans ce chapitre la pertinence d’une étude des sources d’OA à 
partir d’une approche PMF classique (non contrainte) et contrainte sur plusieurs 
facteurs (HOA, COA, MOA) sur l’ensemble de notre jeux de données. 
L’approche PMF classique permet de montrer qu’au moins 3 sources (HOA, BBOA, 
OOA) sont présentes sur l’année au SIRTA et présentent des temporalités (diurnes 
et saisonnières) qui sont tout à fait cohérentes. On notera ainsi qu’à l’échelle de 
l’année, près de 60% de l’OA est très oxydé (secondaire), les sources « trafic » et 
« chauffage bois » contribuant chacune à environ 20% de l’OA. En revanche, cette 
approche PMF (non contrainte à 3 facteurs) ne semble pas adaptée pour 
appréhender complètement les variations du degré d’oxydation de l’OA observé sur 
l’année. L’approche PMF contrainte permet d’extraire 2 sources supplémentaires 
(MOA et COA) mais certaines incertitudes planent encore sur ces sources (absence 
de données externes pour les contraindre). Enfin, et tout comme la PMF classique, 
la PMF contrainte ne permet pas d’appréhender la temporalité du degré 
d’oxydation de l’OA. Une nouvelle stratégie est actuellement mise en œuvre au 
LSCE, en collaboration avec le PSI, afin de mieux appréhender la temporalité du 
degré d’oxydation de la fraction secondaire (OOA) de l’OA. 
Enfin, la potentialité d’une mesure quantitative du levoglucosan à l’aide de l’ACSM, 
abordée en fin de chapitre, montre des résultats très encourageants et pourrait offrir 
de nouvelles perspectives pour la quantification de traceurs chimiques par 
technique AMS/ACSM. 
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Comme nous l’avons vu au chapitre précédent, les analyses de type PMF appliquées 
à nos données ACSM fournissent de précieuses informations sur les origines de la 
matière organique mais leur interprétation peut s’avérer incertaine. En particulier, 
l’émission par une source donnée d’une grande variété d’espèces présentant 
différents degrés d’oxydation peut conduire à la distribution de cette source au sein 
de plusieurs facteurs. A l’inverse, il est également possible que certains de ces 
facteurs soient en réalité représentatifs d’un mélange de composés provenant de 
plusieurs sources. Dans ce contexte, il apparait judicieux d’essayer d’affiner 
l’interprétation des facteurs classiquement obtenus par analyse PMF des spectres de 
masse de la matière organique déterminés à l’aide de l’ACSM.  
Par ailleurs, les analyses PMF des données AMS/ACSM ne concernent que l’OA et 
ne permettent donc pas de quantifier les principales sources de PM et leur 
contribution à la fraction PM1. Or un des enjeux actuel en termes de réglementation 
sur la qualité de l’air est d’identifier les différentes sources de PM (plutôt que les 
différentes sources d’OA). Alors que les modèles récepteurs (PMF, CMB) sont 
couramment mis en œuvre sur un large panel d’espèces et traceurs chimiques 
mesurés sur filtres pour documenter les sources de PM, il n’existait jusqu’à ces 
derniers mois aucune étude de ce type (source apportionment de PM) basée sur 
l’application d’outils statistiques à l’ensemble des composantes chimiques mesurées 
par AMS ou ACSM. 
 
Un travail important de ma thèse a ainsi porté sur le développement d’une stratégie 
de traitement de données ACSM permettant 1) d’affiner l’interprétation des facteurs 
organiques obtenus par analyse PMF et 2) de prendre en compte l’ensemble des 
composantes majeures de la fraction fine de l’aérosol pour réaliser une étude de 
sources de l’ensemble de la fraction PM1. Le présent chapitre, essentiellement 
méthodologique, est dédié à ce travail et propose le recours à une double analyse 
PMF (PMF²), déjà introduite au chapitre précédent mais appliquée ici à l’ensemble 
du jeu de données chimie obtenu par le couple ACSM-Aethalomètre.  
 
Après la justification du choix de cette stratégie et le résumé des principaux 
résultats obtenus, ce chapitre reprend un article scientifique disponible sur 
Atmospheric Chemistry and Physics Discussion axé sur l’application de la méthode 
« PMF² » à un jeu de données du SIRTA relativement court (2 mois). Les tests de 
sensibilité réalisés dans le cadre de cette étude et soumis en tant qu’annexes de ce 
papier sont également reproduits ci-dessous. 
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VI.1. Méthodologie d’étude des sources de l’ensemble de la 
fraction PM1 
La méthodologie développée dans le cadre de ma thèse pour réaliser une étude de 
sources de source apportionment PM1 à l’aide des données ACSM-Aethalomètre est 
schématisée par la Figure 93 ci-dessous.  
 
 
Figure 93 : Schéma général de la méthodologie PMF² 
 
Elle s’organise en 2 analyses PMF (d’où le nom qui les donné ici de PMF²) : 
1. Elle consiste d’abord à réaliser classiquement une analyse PMF de la matrice 
organique obtenue à l’aide de l’ACSM 
2. Une deuxième PMF est alors réalisés à partir des facteurs issus de cette 
première étape (e.g., HOA, BBOA, OOA), des espèces inorganiques 
mesurées par ACSM (NO3-, SO42-, NH4+, Cl-, K+) et des deux composantes du 
Black Carbon (BCff et BCwb). 
Cette deuxième PMF permet la mise en évidence des principales sources PM de 
l’ensemble des particules submicroniques ainsi que l’étude de la répartition des 
facteurs organiques HOA, BBOA et OOA au sein de chacune des sources obtenues. 
 
Nous présentons ci-dessous le cheminement logique ayant conduit au 
développement de cette méthodologie PMF². 
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Afin de mieux contraindre les facteurs organiques obtenus par analyse PMF des 
données AMS, Crippa et al. (2013c) ont récemment proposé le couplage des 
mesures AMS avec celles d’un instrument de mesure en temps réel des COV (PTR-
MS) et l’intégration de l’ensemble de ces informations (AMS et PTR-MS) dans un 
seul traitement PMF. L’ajout de traceurs gazeux (COV) très spécifiques et co-émis 
avec les aérosols organiques doit permettre de mieux séparer certains facteurs 
obtenus par PMF, notamment ceux liés aux sources primaires.  
 
Ce type d’approche est particulièrement intéressante pour la source « combustion 
de biomasse » responsable de l’émission de matière organique semi-volatile 
possédant des propriétés chimiques (degré d’oxydation) qui peuvent être assez 
éloignées de celles des émissions moins volatiles (comme le levoglucosan) qui sont 
intégrée au facteur BBOA. De même, l’émission par cette même source 
« combustion de biomasse » de composés fortement hydrogénés peut aboutir à un 
mélange de sources (trafic, combustion de biomasse) du facteur HOA. La figure 94 
ci-dessous extraite de Crippa et al. (2013b) nous permet d’évaluer l’apport de 
l’approche PMF couplant AMS et PTR-MS ; notamment sur la source BBOA qui 
augmente alors que les sources HOA et OOA (SV-OOA et LV-OOA) diminuent. 
  
 
Figure 94: Comparaison du source 
apportionment de l’OA à partir d’une 
approche PMF simple (AMS) et couplée 
(AMS+PTR-MS). Données de la campagne 
hivernale au LHVP (Paris, XIII) du 
programme EU-MEGAPOLI 
 
Ne disposant pas de mesures PTR-MS au cours de la période étudiée ici, il ne m’a 
pas été possible de dupliquer l’approche proposée par Crippa et al. (2013b). En 
revanche, j’ai pu utiliser les données obtenues à l’aide de l’Aethalomètre multi-
longueurs d’onde pour réaliser un travail sensiblement similaire. A notre 
connaissance, il s’agit du premier exemple d’analyse combinée d’un jeu de données 
obtenu par le couplage de mesures ACSM et Aethalomètre multi-longueurs 
d’ondes. En effet, si les composantes BCff et BCwb ont déjà été utilisées pour valider 
l’attribution de sources à des facteurs organiques (respectivement HOA et BBOA) 
issus de l’analyse PMF de données AMS ou ACSM, ces deux composantes n’ont 
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jamais été directement introduites au sein d’une même analyse statistique. L’ajout 
des espèces inorganiques mesurées à l’aide de l’ACSM permet ensuite la 
construction d’une nouvelle matrice décrivant la composition chimique des PM1 de 
façon quasi-exhaustive. Cette nouvelle matrice peut alors être soumise à une 
deuxième analyse PMF. Alors que la première est réalisée à l’aide des interfaces 
construites pour le traitement de données AMS/ACSM, j’ai choisi d’utiliser le logiciel 
US EPA PMF3 pour la réalisation cette deuxième analyse. En effet, ce logiciel 
dispose d’une fonction bootstrap, dont sont encore dépourvus les logiciels PET et 
SoFi. L’utilisation de cette fonctionnalité permet une étude statistique de la stabilité, 
et donc de la validité, des solutions retenues (cf. section 5.1). 
 
Parallèlement à mon travail de thèse, d’autres équipes de recherche se sont 
également penchées sur la possibilité d’exploiter au sein d’une même analyse PMF 
les informations fournies par les AMS sur les composés organiques et inorganiques 
(Sun et al., 2012 ; Crippa et al., 2013b ; McGuirre et al., 2014). Bien que présentant 
certaines différences, l’ensemble de ces approches sont toutes basées sur 
l’introduction de l’ensemble des espèces et/ou fragments (m/z) de l’AMS au sein 
d’une même matrice, et ne requièrent donc l’utilisation que d’une seule étape 
d’analyse PMF. En revanche, ce type d’approche ne permet pas l’étude de la 
répartition des facteurs organiques classiques (HOA, BBOA, OOA, etc) au sein de 
différentes sources PM comme proposé ici dans la PMF².  
Nous avons malgré tout travaillé sur l’hypothèse d’une seule analyse PMF contenant 
les fragments organiques, les ions (ou fragments) inorganiques et les fractions BCff et 
BCwb, qui devrait théoriquement fournir des résultats plus précis, notamment vis-à-
vis de l’OM, puisque la quantité d’informations (i.e ; le nombre de variables) est 
nettement supérieure. Les résultats de cette analyse de données par une seule PMF 
sont présentés et discutés ci-dessous. Alors que l’utilisation de la PMF² permet 
l’identification de 4 sources clairement définies (cf. section 6.3), l’approche testée ici 
ne fournit des résultats stables que dans le cas de solutions à 3 facteurs (Tableau 
12), l’ajout d’un quatrième facteur conduisant à une forte instabilité des résultats 
(Tableau 13).  
 
Tableau 12: Résultats de bootstrap pour une solution à 3 facteurs de l’analyse PMF de 
notre couple de données ACSM-Aethalomètre 
% bootstrap mapping Base F1 Base F2 Base F3 Unmapped 
Boot F1 97 1 0 2 
Boot F2 0 100 0 0 
Boot F3 3 1 93 3 
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Tableau 13: Résultats de bootstrap pour une solution à 4 facteurs de l’analyse PMF de 
notre couple de données ACSM-Aethalomètre 
% bootstrap mapping Base F1 Base F2 Base F3 Base F4 Unmapped 
Boot F1 47 28 16 0 9 
Boot F2 3 61 12 0 24 
Boot F3 0 0 98 0 2 
Boot F4 1 1 3 90 5 
 
Les profils de la solution à 3 facteurs retenue ici sont présentés sur le Figure 95. L’un 
de ces facteurs (Factor 3) est dominé par le sulfate d’ammonium et le fragment m/z 
44, suggérant un facteur secondaire et très oxydé. Le deuxième facteur est lié au 
chauffage au bois, puisqu’il contient la quasi-totalité du BCwb et du m/z 60. Le 
facteur identifié en tant que « Factor 1 » sur la Figure 95 contient la majeure partie 
du NO3- et du BCff. La partie organique est similaire au profil de HOA, avec 
néanmoins une contribution significative du fragment organique m/z 44. Il s’agit 
donc très probablement d’un mélange d’une source trafic et d’une source 
secondaire riche en nitrate d’ammonium. 
 
 
Figure 95: Profil chimique et spectre de masse de l’OA pour la solution à 3 facteurs 
de l’analyse PMF du couple ACSM-Aethalomètre 
Ainsi, l’application d’une unique analyse PMF à l’ensemble du jeu de données est 
cohérente pour certains facteurs mais ne permet pas une bonne différenciation 
entre les sources primaires liées à la combustion de dérivés du pétrole et les 
différentes sources d’organiques secondaires. Ce problème est sans aucun doute en 
partie lié à la quantité disproportionnée de variables obtenues par mesures ACSM 
d’un côté et Aethalomètre de l’autre. Dans le couplage des mesures AMS et PTR-
MS proposé par Crippa et al. (2013b), le nombre de variables correspondant aux 
mesures gaz représente environ 10% de la matrice totale. Dans notre cas, BCff et 
BCwb représente une part encore plus faible de la matrice totale (moins de 3%). 
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Comme illustré par la Figure 96 ci-dessous, il en résulte, logiquement, un fort 
déséquilibre dans la répartition des résidus reliés aux deux instruments utilisés. 
L’utilisation de l’approche « c-value » proposée par SoFi (cf. section 5.1.2) permet 
d’essayer de compenser ce déséquilibre. Néanmoins, elle ne s’est pas avérée 
fructueuse ici, vraisemblablement en raison du trop faible nombre de variables 
fournies par le traitement des données Aethalomètre. 
  
 
Figure 96:Contribution de chaque variable au Q/Qexp 
En conclusion, il paraît pertinent de préciser que la proposition d’utiliser l’approche 
PMF² ne sous-entend pas la supériorité de cette méthodologie par rapport à une 
autre approche, mais répond à une volonté d’étudier la signification des facteurs 
organiques obtenus par une exploitation classique des données AMS/ACSM ainsi 
qu’à l’utilisation d’une méthode adaptée au jeu de données à disposition. 
 
VI.2. Résumé des principaux résultats de l’article II 
 
La nouvelle méthodologie proposée ici a été appliquée aux mesures ACSM et AE31 
réalisées entre le 31 janvier et le 26 mars 2012, période clé de la base de données 
relative à mon travail de thèse en ce sens qu’elle rassemble la moitié des épisodes 
de pollution persistants ayant pu être observés entre juin 2011 et mai 2013 (cf. 
chapitre IV). Cette période correspond également à la transition entre la fin de 
l’hiver (fortement impacté par les émissions carbonées) et le début du printemps 
(fortement influencé par les aérosols secondaires, en particulier le nitrate 
d’ammonium). La composition chimique des PM1 est ainsi nettement dominée par la 
matière organique et le nitrate d’ammonium, respectivement 43% et 50% en 
moyenne, pendant cette période. On constate également de fortes concentrations 
de BCwb entre le 31 janvier et le 19 février 2012 (0.59 μg/m3 en moyenne) et plus 
particulièrement lors d’un intense pic de pollution survenu autour du 6 février 2012 
en IdF (cf. chapitre 4).  
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L’analyse PMF de la matrice organique obtenue pour cette période révèle la 
prédominance des trois facteurs généralement observés à ce moment de l’année : 
HOA, OOA et BBOA. La recherche des facteurs MOA et COA à l’aide de l’analyse 
PMF contrainte réalisée uniquement sur cette période particulière ne s’étant pas 
avérée convaincante, il a été choisi de se limiter à ces trois facteurs pour la première 
étape de la PMF². A l’issue de cette première étape, HOA, OOA et BBOA 
représentent respectivement des contributions moyennes de 10%, 78%, et 12% de 
la matière organique. A l’exception de la présence d’un facteur COA (non identifié 
ici) et de la séparation OOA entre ces fractions LV-OOA et SV-OOA, ces résultats 
sont en accord avec ceux obtenus par Crippa et al. (2013a) lors de la campagne 
d’hiver du programme EU-MEGAPOLI par analyse PMF des seules données relatives 
aux mesures AMS (cf. Figure 94).  
 
L’utilisation de ces trois facteurs OA pour la construction d’une nouvelle matrice 
avec les espèces inorganiques et les deux fractions du BC pour la réalisation d’une 
deuxième PMF conduit à la mise en évidence de 4 facteurs principaux constitutifs 
des PM1.  
L’un de ces facteurs est clairement associé au chauffage au bois. Il contient 
notamment la quasi-totalité de BBOA et de BCwb. De façon intéressante, il est 
également constitué d’une partie de HOA et OOA, respectivement 36% et 28% de 
la concentration de ces derniers étant distribués au sein de cette source. L’utilisation 
de la PMF² semble donc être à même de réunir l’ensemble des composés émis par 
la combustion de biomasse au sein d’un seul facteur. Une analyse NWR, telle que 
présentée au chapitre 4 et appliquée aux résultats de la PMF², permet de mettre en 
évidence le caractère local (Paris et sa région) de cette source.   
Un deuxième facteur issu de l’analyse PMF² peut être directement relié aux 
émissions du transport routier. En effet, ce deuxième facteur contient 
respectivement 80% et 60% des concentrations totales de BCff et HOA et présente 
un profil journalier caractéristique des cycles journaliers du trafic automobile. Il 
contient également environ 7% des concentrations d’OOA, de nitrate et 
d’ammonium. Ce phénomène pourrait être lié à la condensation rapide en phase 
particulaire de composés issus de l’oxydation des émissions gazeuses (e.g., NOx et 
COVs) liées au transport (Grieshop et al., 2006). Cependant, une influence plus 
importante (et variable selon la période étudiée) sur les niveaux de PM de ce type 
de réactions secondaires impliquant les émissions du trafic routier ne doit pas être 
exclue. 
Les deux derniers facteurs mis en évidence par la PMF² semblent essentiellement 
issus de processus de formations secondaires. L’un de ces facteurs est 
majoritairement constitué d’OOA et de sulfate d’ammonium. Il contient également 
respectivement 20% et 13% des concentrations totales de BCff et de nitrate, et peut 
être considéré comme représentatif d’import de masses d’air âgées (transport 
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longue-distance). Enfin, un quatrième facteur, très majoritairement composé de 
nitrate d’ammonium et dans une moindre mesure d’OOA, peut être associé à la 
formation d’aérosols secondaires à l’échelle régionale et suprarégionale. Ce dernier 
facteur, qualifié de semi-volatil, représente près de 60% de l’ensemble des PM1 
pendant la période étudiée, contre des contributions moyennes de l’ordre de 15% 
pour la source chauffage bois, 15% pour le facteur secondaire dominé par le sulfate 
d’ammonium et 10% pour la source trafic.  
 
Non-présentée explicitement au sein de l’article « PMF² » ci-dessous, la Figure 97 
illustre la contribution moyenne de chacun des 4 facteurs obtenus par PMF² lors des 
épisodes de pollution persistants n°2, 3, 4 et 5 identifiés dans la publication du 
chapitre IV. On retrouve la prédominance du facteur semi-volatil lors de chaque 
épisode, avec une contribution relative approximativement comprise entre 45% 
pour l’épisode n°2 et 75 % lors de l’épisode n°5. L’import d’aérosols secondaires 
fortement oxydés ainsi que les émissions parisiennes de particules issues de la 
combustion de dérivés de pétrole (essentiellement transport routier) contribuent 
chacun pour 10-15% à l’ensemble des PM1 lors de ces épisodes. Enfin le facteur lié à 
la combustion de biomasse est celui dont la contribution varie le plus d’un épisode 
à l’autre (d’environ 30% lors de l’épisode n°2 à moins de 2% lors de l’épisode n°5).  
  
 
Figure 97: Contribution au 
PM1 des 4 facteurs obtenus 
par PMF² à 4 des principaux 
événements de pollution aux 
PM rencontrés sur les 2 ans 
d’observation réalisés au 
SIRTA (Juin 2012, Mai 2013) 
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Abstract 
Online non-refractory submicron Aerosol Mass Spectrometer (AMS) measurements in urban 
areas have successfully allowed the apportionment of specific sources and/or physical and 
chemical properties of the organic fraction. However, in order to be fully representative of 
PM pollution, a comprehensive source apportionment analysis is needed by taking into 
account all major components of submicron aerosols, creating strengthened bonds between 
the organic components and pollution sources. We present here a novel two-step methodology 
to perform such an analysis, by taking advantage of high time resolution of monitoring 
instruments: the Aerosol Chemical Speciation Monitor (ACSM) and the multi-wavelength 
absorption measurements (Aethalometer AE31) in Paris, France. As a first step, organic 
aerosols (OA) were deconvoluted to hydrocarbon-like OA (HOA), Biomass Burning OA 
(BBOA) and Oxygenated OA (OOA) with Positive Matrix Factorization, and black carbon 
was deconvolved into its wood burning and fossil fuel combustion fractions. A second PMF 
analysis was then carried out with organic factors, BC fractions and inorganic species (nitrate, 
sulfate, ammonium, chloride), leading to a four-factor solution allowing highly time-resolved 
characterization of the major sources of PM1. Outputs of this PMF² include two dominant 
combustion sources (wood burning and traffic) as well as semi-volatile and low-volatile 
secondary aerosols. While HOA is found to be emitted by both wood burning and traffic, the 
latter sources occurred to significantly contribute also to OOA. 
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1. Introduction 
The source apportionment of aerosolized particulate matter has become one of the main 
concerns of air quality studies as well as stakeholder initiatives. This is primarily related to 
growing evidence of their adverse health effects (Pope and Dockery, 2006; Pope et al., 2004), 
impacts on air quality, by means of frequent exceedances of EU limit values at urban sites, 
and, globally, climate change, through its direct and indirect effects on the Earth’s radiative 
balance (Haywood and Boucher, 2000; Rosenfeld et al., 2008). Moreover, despite 
geographical disparities, the understanding of the particulate matter in urban areas remains 
complex by virtue of its chemical composition and the multitude of emission sources. 
The organic aerosol (OA) fraction gathers in itself all of the aforementioned challenges. It is 
especially complex and dynamic, exhibiting an outstanding number of molecules, structures, 
transformation pathways, and physical and chemical properties. While primary OA are linked 
to local/regional emission sources (e.g. traffic and biomass burning), secondary OA usually 
result from the chemical transformation of pre-existing particles or from the condensation of 
gaseous precursors through several oxidation reactions, and thus present diverse degrees of 
oxidation. This issue is emphasized by strong discrepancies between laboratory and ambient 
measurements, and traditional SOA formation models, which could underestimate secondary 
particle formation and/or the condensation of Oxidized Primary Organic Aerosols (OPOA) 
(Robinson et al., 2007), especially for wood burning (Adler et al., 2011; Grieshop et al., 2009; 
Heringa et al., 2011; Robinson et al., 2006) and traffic (Chirico et al., 2010; Platt et al., 2013; 
Sage et al., 2008; Weitkamp et al., 2007) emissions. 
Previous worldwide high-time resolution measurements of the chemical composition of non-
refractory submicron aerosols (nitrate, sulfate, ammonium, chloride and organic matter), 
performed by Aerosol Mass Spectrometers (Aerodyne Research, Inc., ARI), highlight the 
quantitative predominance of OA, and have enhanced the understanding of the chemical and 
physical transformations of OA (Jimenez et al., 2009). The Aerosol Chemical Speciation 
Monitor (ACSM, ARI) shares the same technology and measurement principle as the regular 
AMS, except for size distribution information, and allows for robust long term ambient 
monitoring (Ng et al., 2010). Through the use of source-receptor model toolkits based on 
Positive Matrix Factorization (PMF; Ulbrich et al., 2009; Canonaco et al., 2013), both 
instruments allow for the deconvolution of OA into several subgroups characterized by their 
fragmentation fingerprints. Such source apportionment (SA) studies are nowadays widely 
reported in the literature (e.g. Lanz et al., 2010; Zhang et al., 2011; Crippa et al., 2013a) and 
have led to a significant improvement of our understanding of OA sources and atmospheric 
ageing. This type of statistical analysis commonly leads to the identification of several 
organic factors presenting various degrees of oxidation and/or having mass spectra signatures 
which can be related to specific tracers of a given emission source. Oxidized Organic Aerosol 
(OOA) are thought to be linked to Secondary Organic Aerosols (SOA) which can be further 
divided into semi-volatile and low-volatile fractions (SV-OOA and LV-OOA, respectively); 
while Hydrogenated Organic Aerosols (HOA) are usually considered as Primary Organic 
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Aerosols (POA) emitted by combustion of fossil fuels (gasoline, diesel or crude oil for 
instance). Other OA sources such as Biomass Burning Organic Aerosols (BBOA) or Cooking 
Organic Aerosols (COA) were also observed depending on the site location and the season of 
study (Lanz et al., 2007; Allan et al., 2010; Crippa et al., 2013b; Crippa et al., 2013c). 
However, OA source apportionment does not address the mass of the contributions from 
different pollution sources, as other carbonaceous (e.g. Black Carbon) and inorganic species 
(nitrate, sulfate and ammonium) account for a significant fraction of PM1 mass. Since the 
AMS also allows for the measurement of non-refractory inorganic compounds, some 
alternative and innovative approaches recently make use of PMF analyses including the latter 
species. For instance, Sun et al. (2012) proposed the combination of organic MS and specific 
inorganic fragments to investigate the links between these two fractions. More recently, 
McGuire et al. (2014) used the total AMS mass spectra to simultaneously take organic and 
inorganic fragments into account. These novel methodologies are of prime interest for an 
improved understanding of pollution sources and their evolution in the atmosphere. The 
combination of measurements obtained from different instruments is also quite helpful. In this 
context, Crippa et al. (2013b) combined organic AMS data with PTR-MS data, creating 
strengthened bonds between particulate phase organics and their gaseous precursors. 
Including tracer measurements of other individual species, molecules, or elements (e.g. BC 
fractions, levoglucosan, transition metals) may also greatly improve PM1 source 
apportionments. On-line measurements of specific organic tracers and transition metals might 
be envisaged for networking activities in near future. For BC, among the various instruments 
that already allow its monitoring in ambient air, the multi-wavelength Aethalometer (Magee 
Scientific) offers the possibility for absorption spectral dependence analyses of the various 
absorbing materials (e.g. fossil fuel BC and wood burning BC, as defined by Sandradewi et 
al., 2008 and Favez et al., 2010). 
Here, we propose a novel methodology using conventional AMS/PMF approaches and 
external datasets. This methodology shares the same goal than innovative approaches 
mentioned above, but has been developed with ACSM measurements, which shows less 
sensitivity than High Resolution AMS measurements. The first step of the presented work 
aims to identify and characterize wintertime OA sources and transformation processes in the 
region of Paris, as usually performed with mass spectrometer datasets for about 10 years. 
Then, going beyond a single OA source apportionment, the resulted organic tracers combined 
with inorganic species (nitrate, sulfate, ammonium and chloride) and source specific black 
carbon concentrations, are used for PM1 source apportionment. 
 
2. Methodology 
2.1. Measurement site and instrumentation 
Measurements were conducted at the SIRTA atmospheric supersite (Site Instrumental de 
Recherche par Télédétection Atmosphérique, 2.15° E; 48.71° N; 150m a.s.l.; (Haeffelin et al., 
2005); http://sirta.ipsl.fr). This site is located about twenty kilometers southwest of Paris and 
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is representative of suburban background conditions of the Ile-de-France region (Sciare et al., 
2011; Crippa et al., 2013b; Freutel et al., 2013). Data presented here are part of the long-term 
in-situ aerosol properties monitoring observations performed from mid-2011 onwards at 
SIRTA within the EU-FP7 (European Union Seventh Framework Programme for Research) 
ACTRIS program (Aerosols, Clouds, and Trace gases Research InfraStructure Network; 
http://www.actris.net). We selected the period from January 31st to March 26th 2012 for its 
representativeness of late winter – early spring conditions, a period of the year with frequent 
exceedances of the European daily PM10 threshold (50 µg/m3) and a significant contribution 
towards exceeding the annual mean PM2.5 target value (20 µg/m3). The combination of 
enhanced domestic heating emissions and stagnant atmospheric conditions in late winter – 
early spring is propitious for the accumulation of pollutants within the boundary layer, and for 
photochemical processes influencing air quality (Favez et al., 2012; Waked et al., 2013; 
Bressi et al., 2013). An overview of meteorological parameters and submicron aerosol 
chemical composition during the selected period is shown in Fig. 1, illustrating the occurrence 
of high concentrations of organics initially and ammonium nitrate later in the measurement 
period. 
Since summer 2011, measurements of the chemical composition of non-refractory submicron 
aerosol have been carried out using an ACSM. This recent instrument shares the same general 
structure with the AMS but has been specifically developed for long-term monitoring. An 
exhaustive description of this instrument is available in Ng et al. (2011). Briefly, submicron 
particles are sampled at 3 L/min with a PM2.5 cut-off, and sub-sampled at 85 mL/min through 
an aerodynamic focusing lens toward a conical porous tungsten vaporizer heated to 600°C. 
Non-refractory submicron particles are then flash-vaporized, ionized with electron impact at 
70 eV. Ions are detected by a quadrupole mass spectrometer with a scan rate and m/z window 
of 500 ms.amu-1 and [10; 150], respectively. As described by Ng et al. (2011), instrument 
mass calibration was performed by injecting generated mono-disperse 300 nm ammonium 
nitrate particles into both ACSM and CPC, and assuming a particle density of 1.72 g/cm3 and 
a shape factor of 0.8, the response factor (RF) of nitrate and relative response factor of 
ammonium could be calculated. Performed in November 2011, i.e. 3 months before the start 
of this study, the RF of nitrate and the relative ionization efficiency (RIE) of ammonium were 
2.31 .10-11 amps/µg/m3 and 6.0, respectively. Twenty scans (ten scans at ambient conditions, 
ten “blank” scans with filtered air) allowed for the continuous measurement of the 
concentrations of total non-refractory organics, nitrate, sulfate, ammonium, and chloride 
every 29 min. 
Aerosol light absorption coefficients (babs) were obtained every 5 minutes at seven different 
wavelengths (370, 470, 520, 590, 660, 880 and 950 nm) using a Magee Scientific 
Aethalometer (model AE31) equipped with a PM2.5 cut-off inlet. As previously highlighted, 
ambient BC mass size distributions predominantly show a size range between 0.1 and 1 µm 
(e.g. Healy et al., 2012; Laborde et al., 2013); thus, very little bias is assumed when 
combining PM2.5 BC and NR-PM1 species. This instrument was operated at a flow rate of 5 
L/min. Due to the methodology used within the Aethalometer (filter-based measurement), 
absorption coefficients directly obtained from this instrument are affected by various 
sampling and analytical artefacts (mostly referred as multiple scattering and loading effects) 
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which need to be carefully compensated (Collaud Coen et al., 2010). In the present work, the 
correction procedure introduced by Weingartner et al. (2003) was applied to our dataset, as 
fully described in Sciare et al. (2011). Multi-wavelength absorption measurements were then 
used to apportion BC to two main fractions: fossil fuel BC (BCff) and wood burning BC 
(BCwb), following the “Aethalometer model” methodology (Appendix A) introduced by 
Sandradewi et al. (2008) and successfully applied to the same instrument and at the same site 
one year earlier than the present study (Sciare et al., 2011). This model assumes that the 
enhanced absorption at near UV wavelengths is due to absorbing organic molecules (Brown 
Carbon, BrC) linked to wood-burning emissions. Although brown carbon may originate from 
other sources than wood burning emissions, to the best of our knowledge, there is no study in 
ambient conditions showing at near-UV wavelengths used by the Aethalometer significant 
absorption from BrC related to other sources than biomass burning. The consistency of such a 
deconvolution is furthermore illustrated by the good correlation (r2=0.73, N=2040) obtained 
between BCwb and m/z 60 from the ACSM (commonly used as a biomass burning tracer; 
Aiken et al., 2009), contrasting with the poor correlation between m/z 60 and BC (r2=0.23, 
N=2040). 
The consistency of ACSM and AE31 measurements has been checked performing 3-h PM1 
chemical mass closure obtained through the comparison of the sum of individual chemical 
species monitored using both instruments with total PM1 concentrations measured 
independently using a co-located TEOM-FDMS. This comparison shows a rather low 
correlation coefficient of 0.65 (N=394), that might be attributed to likely high uncertainties of 
TEOM-FDMS measurements at low PM1 concentrations and that is comparable to the ones 
previously obtained within such mass closure exercises (r2 of 0.68 and 0.71 respectively for 
Sun et al., 2012 and Budisulistiorini et al., 2013). However the slope of 0.99 obtained from 
this comparison tends to reinforce the validity of the combination (and the calibration) of both 
ACSM and AE31 instruments to characterize the major chemical components of the PM1 
mass. 
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Figure 1. Meteorological parameters (ambient temperature, pressure, wind speed and 
direction); fossil fuel and wood burning fraction of black carbon measured by an 
Aethalometer; and Aerosol mass concentration of organics, nitrate, sulfate, ammonium and 
chloride measured by ACSM (note different scales). 
 
2.2 Source apportionment methods 
Developed about 20 years ago (Paatero and Tapper, 1994), PMF is nowadays intensively used 
for the source apportionment of atmospheric PM pollutants using filter-based as well as on-
line measurements. Briefly, time series of chemical species (or organic mass spectra for 
ACSM data) arranged as a matrix (X), are factorized into a linear combination of a factor (i.e. 
source profile) and timeserie sub-matrices (F and G, respectively) following: 
!!" = !!". !!" + !!" !,!         (1) 
where xij correspond to the elements of matrix X, p represents the number of factors in the 
solution, gip and fpj correspond to the element of matrices G and F representing respectively 
time series and profiles (mass spectra for ACSM) of each factor, and eij correspond to 
residuals not fitted by the model for each data point. G and F matrices are resolved for a 
minimum value of Q, defined as: 
! = !!"
!
!!"!!!
,         (2) 
where σij represents the measurement uncertainty of each data point. 
The analysis of ACSM organic mass spectra was performed using SourceFinder (SoFi v4.5, 
http://www.psi.ch/acsm-stations/me-2). This toolkit, implemented along with AMS and 
ACSM data processing software in Igor Pro (Wavemetrics, Inc.), was recently developed by 
Canonaco et al. (2013). It allows users to take advantage of the Multilinear-Engine (ME-2) 
algorithm (Paatero and Hopke, 2003), where a priori information might be introduced in form 
of known factor profiles and/or factor time series into the PMF analysis (Lanz et al., 2008). In 
this study the a-value technique of the ME-2 solver was employed, where the constrained 
factor profiles were allowed to vary within the scalar value “a” (eq. 3). 
!!,!"#$%&"' = !! ± !. !!        (3) 
where f represents one factor profile in the F matrix. 
Timeseries and uncertainty matrices were both obtained from the ACSM data analysis 
software (acsm_local Igor procedure v1520) (Zhang et al., 2005; Ng et al., 2011; Ulbrich et 
al., 2009). In our study, the two matrices contain 73 mass fragments (m/z), from m/z=12 to 
m/z=100, and 2040 samples. Previous AMS measurements performed in Paris (Crippa et al., 
2013b, 2013c) offered the opportunity to implement a priori factor profiles specifically 
representative of the Ile-de-France wintertime pollution; HOA and BBOA factor profiles were 
retrieved from the AMS spectral database (http://cires.colorado.edu/jimenez-group/AMSsd/, 
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Ulbrich et al., 2009). The model was run several times, testing several numbers of 
(unconstrained) factors and a-values, as presented in the Appendix B, C and D of the 
supporting material. The best solutions are presented and discussed in section 3.2. 
The second step of the source apportionment strategy presented here consists of a PM1 source 
apportionment using outputs of the preliminary OA source apportionment described above, 
source specific black carbon concentrations from the Aethalometer model (BCwb and BCff) 
and inorganic species (SO42-, NO3-, NH4+, Cl-) from ACSM measurements. This was 
performed using the EPA PMF software v3.0 (http://www.epa.gov/heasd/research/pmf.html, 
Norris et al., 2008). Based on the ME-2, this model has been extensively used for source 
apportionment from off-line measurements (Viana et al., 2008). Two approaches are available 
in the EPA software to input the uncertainty matrix; one can either input a predetermined 
uncertainty matrix, or only Limits Of Detection (LOD) and relative uncertainties (u in %) for 
each variable, where the final uncertainty Uij for the ith species at jth row is eventually 
calculated following (Polissar et al., 1998) (eq. 4): 
!!" =
!
! ∙ !"#! !!"!!! ≤ !"#!
!!! ∙ !!! + !"#!!!!"!!! > !"#!
      (4) 
Uncertainties of the concentrations of ACSM inorganic species from mass spectra were 
largely underestimated in the version of the ACSM analysis package used here, resulting in 
signal-to-noise ratios (S/N) which were too high for use in PMF analysis (Paatero and Hopke, 
2003). Therefore, they were eventually obtained using the Polissar approach (eq. 4). 
Moreover, the use of a single methodology for uncertainty calculations has the advantage to 
lead to a homogeneous error matrix. LODs for the inorganic species were calculated as 3 
times the standard deviation calculated during a 3-day period, where a total filter was inserted 
at the ACSM inlet (Table 1). For OA PMF outputs, bootstrapping is an efficient tool to 
estimate uncertainties of their chemical profiles. Nevertheless, the distribution of factor 
timeseries from a bootstrap analysis is not currently available. Alternatively, LODs and 
relative uncertainties of OA factors were empirically determined in order to give enough 
weight to organic matter in the second PMF analysis When applying the law of propagation 
of errors to concentration and error matrices, the median and average OA uncertainties are 
about 12% and 18%, respectively. Then, assuming that prior PMF analysis should add 
additional errors, the relative uncertainties of OA factors were set to 30%. Similarly, for BCwb 
and BCff, a relative uncertainty of 40% was used as an extended uncertainty applied to the 
20% error of BC concentrations due to the Weingartner correction (Favez et al., 2009). 
Finally, a relative uncertainty of 50% was set for potassium because major measurement 
artifacts with C3H3+ fragment may occur (Ji et al., 2010) but are hardly quantifiable using 
unit-mass resolution ACSM data. The “weight” of a given variable in PMF analysis can be 
related to the relative uncertainty used through the Polissar approach. Too low, the considered 
variable may be explained by only one factor; too high, an unspecific distribution of this 
species in all factor profiles is likely to occur. An investigation of the impacts of uncertainty 
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changes is described in Appendix E of the supporting material. Results of these sensitivity 
tests are supporting the validity of values initially chosen. 
 
Table 1. Limits of Detection (in µg/m3) and relative uncertainties (in %) for each species used 
in the second PMF analysis. 
 HOA BBOA OOA NO3 SO4 NH4 Cl K BCwb BCff 
LoD 
(µg/m3) 
0.1 0.1 0.1 0.12 0.28 0.51 0.1 0.02 0.1 0.1 
u (%) 30 30 30 15 15 15 20 50 40 40 
 
EPA PMF v3.0 also allows the empirical implementation of additional uncertainties following 
signal-to-noise ratios (Paatero and Hopke, 2003). Usually, species with a S/N ratio below 0.2, 
between 0.2 and 2, or greater than 2 are respectively considered as “bad”, “weak”, or 
“strong”. “Bad” variables are excluded from the dataset; “weak” variables get their 
uncertainties tripled, while uncertainties of “strong” variables stay unchanged. In the present 
study, all variables were considered as “strong”, except for chloride and potassium, set as 
“weak” as they exhibit low S/N ratios and are not specific tracers of a given emission source. 
 
2.3. Non-parametric Wind Regression analysis 
In an attempt to assign a geographical origin to the main sources of submicron aerosols and to 
perform a cross-validation of these results, a Non-parametric Wind Regression analysis 
(NWR) was performed on PMF² outputs. Developed by Henry et al. (2009), the NWR is a 
source-to-receptor model using kernel smoothing methods to estimate the average 
concentration of a pollutant given wind directions and wind speeds. The objective of NWR is 
thus to calculate!! ! ! , the smoothed concentration field of the pollutant given any predictor 
variable coordinates (θ,!!) representing wind direction and wind speed (eq. 5). 
! ! ! =
!! ! −!!! ∙ !!
! − !!
ℎ ∙ !!
!
!!!
!! ! −!!! ∙ !!
! − !!
ℎ
!
!!!
     (5) 
where Ci, Wi and Yi are the measured concentration, wind direction and wind speed at ti; σ 
and h, the smoothing parameters; and K1 and K2 the two kernel functions defined as : 
!! ! = !!! ∙ !
!!.!∙!! ,−∞ < ! < ∞      (6) 
!! ! = 0.75 ∙ 1− !! ,−1 < ! < 1 = 0      (7) 
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Smoothing parameters σ and h can be calculated using Gaussian distribution equations (Full 
Width at Half Maximum), but their empirical determination leads to similar results, since 
reasonable variations from their theoretical values do not change the final interpretation. 
Meteorological data used for NWR were obtained from continuous 1-min measurements 
carried out on the campus of the Polytechnic School (4 km East of measurement site) with an 
A100R Campbell Scientific anemometer and a W200P Campbell Scientific weathervane at 25 
m above ground level (a.g.l.), above any impediment (e.g. trees or buildings) that could affect 
the measurement of a particular wind sector. 
 
3. Results & Discussion 
3.1. Temporal trends of aerosol chemical composition 
During the late 2012 winter, average PM1 chemical composition (Fig. 2a) was clearly 
dominated by organic matter and secondary inorganic salts (mostly ammonium nitrate), which 
is fully consistent with the wintertime PM2.5 chemical composition reported by Bressi et al. 
(2013) for the Paris region. 
 
a) b) 
Figure 2. a) Mean PM1 chemical composition over the 2012 late winter period (average 
PM1 = 21.7 µg/m3) b) Average PM1 chemical composition (in µg/m3) and ambient 
temperature over several periods. 
 
Three distinct periods (I, II and III) were considered here (Fig. 2a&b). The first period, from 
January 30th to February 19th is characterized by high concentrations of organic matter and 
BCwb (44% and 5.5% of PM1 on average, respectively), low temperatures (-1.9°C on average, 
and below 0°C all day long during the two-third of the period) and wind originating 
essentially from the NNW-NNE sector. A very intense organic peak is observed on the 5th of 
February, and reaches maximum concentration (of about 70 µg/m3) at 23h UTC. Along with 
high organic loading, a significant amount of BCwb is also observed during that period, 
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suggesting an intense wood burning emission episode. In addition, combined with low 
temperatures (below 0°C), which increase domestic heating emissions, low wind speeds 
enable the accumulation of local pollutants within the boundary layer, exacerbating measured 
concentrations. The influence of this intense episode to the results of the PMF2 analysis is 
investigated in Appendix F. 
The second period, from February 19th to March 10th, exhibits lower PM concentrations 
(15 µg/m3 on average), higher ambient temperatures and lower atmospheric pressure. Minor 
BCwb and BCff peaks are observed (e.g. on February 20th, 27th, 29th) and associated with low 
wind speeds from the N-NNE sector, suggesting an influence of (local) combustion sources 
from Paris city. 
The third period, from March 10th to March 26th, is characterized by the highest temperatures 
and daily temperature amplitudes (maximum of 15°C in one day) along with dynamic winds 
blowing from all directions with an SW-NE axis. Also, higher PM concentrations with a 
significantly enhanced role of ammonium nitrate are observed, whose temporality (fast 
diurnal increases and decreases) is related to its gas-particle partitioning. 
 
3.2. Preliminary OA source apportionment 
As explained above, the first step of the PMF² analysis was conducted using SoFi 
constraining both HOA and primary BBOA (pBBOA) factor profiles which remain difficult 
to differentiate (Lanz et al., 2007). This constrained analysis was carried out with a-value of 
0.05 and 0.1 for HOA and pBBOA reference profiles, respectively, and remaining factors 
staying unconstrained. The three-factor solution (designated to HOA, p-BBOA and OOA) 
presented in Fig. 3 gave most satisfactory results. As presented in Appendix B, any higher 
number of factors led to unstable solutions. Outputs from constrained analysis were largely 
consistent with preliminary unconstrained PMF outputs (Appendix C) and ranging a-values 
from 0.05 to 0.80 for HOA and/or pBBOA reference profiles within the constrained analysis 
also exhibits quite stable solutions (Appendix D). It is also to note that COA could note be 
clearly deconvolved in this study, although it has been identified with previous AMS 
measurements at SIRTA by Crippa et al. (2013b), essentially due to lower sensitivity and 
narrower m/z scan range from ACSM measurements. 
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Figure 3. Factor profiles and timeseries of the 3-factor solution from the OA constrained PMF 
analysis. 
 
Based on the ME-2 outputs, OOA represents up to 78% of the average organic mass (Fig. 4a), 
in good agreement with worldwide and European OOA high proportions (Zhang et al., 2007; 
Lanz et al., 2010). The contributions of HOA and pBBOA were 9.9% and 12.3%, 
respectively, on average, which is consistent with results obtained for Paris urban background 
conditions during winter 2009 (10-15% for each factors) by applying PMF analysis to AMS 
organic mass spectra (Crippa et al., 2013b). As expected, diurnal variations obtained for the 
three factors (Fig. 4b) indicate predominant nighttime contributions for pBBOA and OOA 
(mainly due to the subsidence of the boundary layer height and the condensation of semi-
volatile material in the particulate phase at low temperatures) and increases of HOA during 
traffic peaks. These diurnal profiles are also in good agreement with those obtained using 
AMS-PMF during wintertime in the region of Paris (Crippa et al., 2013b). We thus conclude 
that outputs chosen for the present source apportionment are representative of those typically 
obtained from AMS (or ACSM) –PMF analysis. 
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a) b) 
Figure 4. a) Mean 
contribution to OM (in 
%) of the three organic 
factors b) diurnal mean 
concentrations of the 
three organic factors. 
 
 
Conceptually speaking and applied to OA mass spectra, this model gathers m/z fragments into 
factors regarding the chemical structures of parent organic molecules (hydrocarbons, 
carboxylic acids, aromatics, ketones etc.) as well as their temporality, and thus does not lead 
to direct information of pollution sources. The organic chemical composition of aerosol 
pollution sources may indeed not be limited to one kind of molecular structure. Here, the high 
temporal correlation between pBBOA and HOA (r2=0.85 for the whole campaign, but down 
to 0.55 when discarding the intense local wood smoke event on February 6th) contrasts with 
the poor correlation between BCwb and BCff (r2=0.09), and thus could suggest a common 
source of pBBOA and HOA. In this respect, combining the obtained OA factors with 
inorganic species and specific combustion tracers (BC constituents) in a second PMF analysis 
could allow for the apportionment of the main submicron aerosol sources and processes. 
Nevertheless, as PMF model doesn’t necessarily reconstruct the input data perfectly: residuals 
could then still contain some pieces of information, and could increase the uncertainty of the 
outputs, potentially leading to erroneous results from a subsequent PMF analysis. Here, 
residuals of key variables (m/z 43, 44, 55, 57 and 60) all follow an unimodal Gaussian 
distribution centered at zero (Fig. 5a). Moreover, the sum of all organic m/z (row-wise) was 
compared to the sum of OA factors (HOA, BBOA and OOA). The regression (Fig. 5b) shows 
a slope very close to 1 (1.01) and a very satisfactory r2 (> 0.99). This highlights the fact that i) 
Q and residuals were satisfactorily minimized; ii) no significant information remain 
unaccounted from this OA PMF analysis; iii) in our case, residuals from this OA PMF 
analysis as it has been performed would have little weight in the subsequent PMF calculation. 
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a) b) 
Figure 5. a) Residuals 
distributions of m/z 44, 
43, 55, 57 and 60 b) 
Scatter plot of 
measured OM (sum of 
all m/z, row-wise) and 
calculated OM (sum of 
HOA + BBOA + 
OOA). 
 
 
3.3. PM1 source apportionment and geographical origins 
PM1 source apportionment (i.e. the second step of the PMF² methodology) was carried out 
using US EPA PMF v3.0 in order to allow bootstrap analyses (this option being unavailable 
so far using SoFi v4.5). The optimal number of factors was determined using atmospheric 
relevance of factor profiles and then bootstrap analysis. The four-factor solution featured the 
most stable and realistic results with very satisfactory bootstrap analysis (Table 2), and was 
used to identify two factors corresponding to distinct pollution sources, biomass and fossil 
fuel combustion; and two factors relative to secondary material characterized by one of their 
physical properties, semi-volatile and low-volatile secondary aerosols. 
Table 2. Bootstrap mapping of the 4-factor solution from the global PM1 source 
apportionment analysis. 
% of bootstrap 
mapping 
Base SV-SA Base Wood 
burning 
Base LV-SA Base Traffic 
Boot SV-SA 100 0 0 0 
Boot Wood 
burning 
0 100 0 0 
Boot LV-SA 0 0 100 0 
Boot Traffic 0 0 0 100 
 
Factor profiles and time series are presented in Fig. 6. 
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Figure 6. Factor profiles and timeseries for the 4-factor solution of the global PM1 source 
apportionment analysis. Note the different scales. 
 
a) b) 
Figure 7. a) Diurnal 
mean concentrations of 
the four factors b) 
Mean contribution to 
PM1 (in %) of the four 
factors. 
 
 
3.3.1 Wood-burning factor 
The wood-burning factor includes significant contributions from pBBOA, HOA, and OOA. 
For pBBOA and BCwb, respectively, 90% and 85% of the total mean concentration fall within 
the wood-burning factor. This factor also accounts for 30% of total HOA (Fig. 9), which is in 
accordance with the fact that HOA concentrations were found to be present within wood 
burning emissions of combustion processes (DeCarlo et al., 2010; Poulain et al., 2011). The 
very high concentration of OOA in this factor suggests that the secondary organic material is 
associated with wood burning, possibly originating from condensation of VOCs and 
atmospheric ageing (SOA and OPOA formation, respectively). This is consistent with recent 
laboratory studies (May et al., 2013) showing that the majority of biomass burning POA is 
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semi-volatile and emphasizing the role of fast SOA formation processes from Intermediate 
VOCs. However, the OOA found in this profile should not be representative of the whole 
diversity of wood-burning related SOA, since its formation may occur over various time-
scales. 
The average OMwb-to-BCwb ratio calculated here is 10.3 (where OMwb equals the sum of the 
concentration of the three organic constituents in the wood-burning factor). When assuming 
that OOA in this factor is only secondary, the OMwb_primary-to-BCwb ratio decreases to 4.7 
(where OMwb_primary=OMwb-OOAwb). Part of wood burning OOA could be considered as 
primary (Weimer et al., 2008; Grieshop et al., 2009; Heringa et al., 2011) but its 
apportionment remains very challenging due to the lack of identification of specific secondary 
organic tracers. 
Using the PMF2 methodology introduced here, the average contribution of the wood burning 
source to total OA is found to be of about 35% during the present study. This contribution is 
very consistent with the one obtained for Paris urban background conditions during winter 
2009 (about 30%) when applying PMF analysis to combined AMS and PTR-MS (Proton-
Transfer Reaction Mass Spectrometer) organic mass spectra (Crippa et al., 2013b). Indeed, 
the use of additional tracers (VOCs or BCwb and BCff) leads to a better characterization of 
wood burning emissions, especially by taking into account secondary related organic material 
(Fig. 10). The wood burning factor contributes up to 17% to the PM1 mass on average (Fig. 
7b), but significant sporadic episodes are noticeable, especially on February 2nd and 12th, 
rising to 66% and 38% of PM1, respectively. Wind regression (Fig. 8) highlights clear local 
emissions with high concentrations linked to low wind speeds (below 5 km/h), underlining the 
significance of local wood burning emissions to wintertime pollution events. 
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Figure 8. Non-parametric Wind Regression normalized concentrations of the four factors, and 
the associated wind rose. Tangential and radial axes represent wind direction and speed (in 
km/h), respectively. 
 
3.3.2 Fossil fuel combustion factor 
A fossil fuel combustion factor was identified accounting for, on average, 11% of the total 
PM1 mass (Fig. 6b). This factor includes strong contributions from HOA and BCff 
concentrations (60% and 80%, respectively) (Fig. 6). The predominance of traffic emissions 
within this factor is highlighted by its diurnal variation, in phase with traffic peaks (Fig. 7a). 
Another striking feature is that OOA represents about half of OA in this profile (Fig. 9). 
While primary traffic emissions of OOA are unlikely to be predominant, fast oxidation and 
condensation processes (Chirico et al., 2011, Carbone et al., 2013) could explain the high 
concentrations of OOA in this factor. The OMff-to-BCff ratio of 1.15 found here is very 
consistent with the ratio of 1.05 obtained from measurements carried out in September 2012 
in a highway-tunnel near Paris (Petit et al., unpublished data), although tunnel measurements 
can be impacted by gas-particle partitioning (Chirico et al., 2010, 2011). Despite challenging 
uncertainties of these results, these two features particularly highlight the presence of 
secondary organic material from traffic emissions in ambient measurements. Ammonium and 
nitrate in this factor (in stoichiometric proportion) suggest condensation of these species with 
mobile emissions, as previously highlighted in the region of Paris by Healy et al.(2013). Wind 
regression shows clear local emissions (high concentrations at low wind speed), and 
additionally a diffuse concentration field from the directions between the North and the East. 
This suggests the transport of traffic carbonaceous emissions with ammonium nitrate or its 
gaseous precursor (NH3, HNO3/NOx) over the Ile-de-France region (the influence of Paris city 
emissions cannot be highlighted with this method) (Fig. 8). 
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Figure 9. Mean factor 
contributions (in %) of the 
double PMF analysis to 
HOA, OOA, pBBOA, NO3-, 
SO42-, NH4+, Cl-, BCwb and 
BCff 
 
 
3.3.3. Semi-volatile Secondary Aerosol 
The Semi-volatile Secondary Aerosol factor is characterized by a large contribution from 
(semi-volatile) ammonium nitrate and, to a lesser extent, of OOA (76% and 23% of mass in 
factor, respectively) (Fig. 6). This factor is found to represent about 57% of PM1 (Fig. 7b). 
The nitrate appears to be fully neutralized by ammonium (only 2% of cation excess). 
Temporal variations show a clear diurnal pattern (Fig. 7a), with a decrease of concentrations 
during the afternoon linked to the gas-phase partitioning of condensed semi-volatile material 
following ambient temperature variations. Since atmospheric (trans)formation pathways of 
secondary organic and inorganic aerosols are different, no thorough assessments can be 
undertaken to link the amount of OOA in this factor profile to a specific atmospheric process 
or source; here the OOA should only be characterized as mainly semi-volatile. 
The NWR for this factor exhibits two distinct hotspots in the N and NNE wind sector at wind 
speeds above 10 km/h; as well as a diffuse signal between the aforementioned wind sectors; 
highlighting probable trans-boundary transport from highly industrialized regions upwind of 
the region of Paris (Belgium, the Netherlands and Western-Germany) (Fig. 8). This result is 
in accordance with i) the European concentration distribution of nitrogen oxides, nitric acid 
and ammonia, reported by Pay et al. (2012); ii) previous PMF analysis identifying an 
ammonium nitrate rich factor in this region of France (Waked et al., 2013; Bressi et al., 
2013b); and iii) the Lenschow methodology (Lenschow et al., 2001) applied in Paris (Ghersi 
et al., 2012). 
3.3.4 Low-volatility Secondary Aerosol 
The last identified factor is assigned as Low-volatility Secondary Aerosol and accounts for 
15% of the total PM1 on average. This factor contains most of the sulfate as well as significant 
amounts of ammonium, OOA, and some nitrate. It also includes half of total non-refractory 
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chloride, suggesting secondary aerosols from industrial emissions. Moreover, the presence of 
primary aerosols in the factor profile, especially BCff, suggests that part of BCff is internally 
mixed with secondary organic aerosols and sulfates. 
The diurnal cycle shows a rather flat pattern, as less volatile oxidized aerosols do not 
evaporate at ambient temperatures (by definition) (Fig. 7a). Wind regression allows the 
identification of a very specific hotspot located in the NE wind sector at wind speeds above 
20 km/h (Fig. 8). At lower wind speeds, a diffuse but significant signal appears in NW wind 
sector. These two sectors are well known to contribute to sulfur dioxide emissions through i) a 
dense network of petrochemical cracking facilities, and ii) intense shipping traffic in the 
English Channel (Pay et al., 2012; Waked et al., 2013; Bressi et al., 2013b). Long-range 
transport is also consistent with a low degree of diurnal variation. As for the semi-volatile 
secondary aerosol factor, it should be noted that it is not expected that organic and inorganic 
species exhibit constant ratio during time. This kind of approximation is however inherent to 
PMF analysis, even if a better separation of the different type of inorganic/organic aerosols 
may be achieved through the use of high-resolution mass spectrometry and/or specific organic 
and elemental tracers (which were not available here). 
 
 
Figure 10. Comparison of source apportionment studies in Paris, France 
 
4. Conclusion 
We are using here a novel methodology to perform the source apportionment of PM1 highly 
time-resolved data. This method has been applied to wintertime pollution in the Paris region 
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from early February to late March 2012. First, high time resolution organic aerosol 
concentrations were measured by ACSM and statistically analyzed by PMF in order to 
investigate sources and transformation processes of OA. This OA source apportionment led to 
the identification of three factors that are commonly observed in industrialized regions during 
winter (HOA, pBBOA and OOA). However, the two combustion OA factors (HOA and 
pBBOA) seem to share a common source as suggested by the simultaneous correlation of 
HOA with BCwb and BCff. Instead of only documenting poor or satisfactory correlations 
between OA factors and external tracers, co-variations were more thoroughly investigated 
through a second factorization analysis step. 
A second PMF analysis, including OA factors, inorganic species and BC fractions (BCff and 
BCwb) were then achieved to investigate major sources of submicron aerosols, leading to a 
considerably improved characterization of local and regional signal combustion sources. 
Wood burning was found to significantly contribute to HOA and OOA, characterizing 
primary and secondary related wood burning contributions in a single source specific factor. 
Therefore, pBBOA remains a specific tracer of biomass burning, but does not fully represent 
the total contribution to the mass of this source. HOA, commonly used as a tracer of traffic, is 
found here to also originate from wintertime local wood burning emissions. Moreover, OOA 
is found to significantly contribute to the traffic organic mass. Nevertheless, as for OOA 
present in the wood-burning factor, this may not be representative of the whole diversity of 
traffic related SOA, since its formation could occur over various time-scales. 
The robustness of the methodology used here has been investigated through various 
sensitivity tests. First of all, the validity of the preliminary unconstrained PMF analysis 
leading to OA factors has been checked against a recently proposed constrained analysis. For 
the latter one, a-values chosen for p-BBOA and HOA reference profiles have been carefully 
investigated. It appeared that a wide range of a-values (from 0.05 to 0.8) led to similar results, 
in terms of timeseries’ slopes (0.7-1.1) and correlation coefficients (> 0.98). Then, the 
determination of the relative uncertainties of OA factors and BC fractions used in the second 
PMF analysis has been cross-validated. While BC uncertainties do not significantly change 
final results, a 30-40% uncertainty range for OA factors also lead to similar results. Finally, 
bootstrap analysis on PMF2 outputs showed very satisfying results for the 4-factor solution, 
whereas the adding of a fifth factor leads to unstable solutions. 
To our knowledge, this is the first time that two consecutive PMF analyses have been 
performed in order to optimize the characterization of PM1 pollution sources. This 
methodology is especially efficient when characterizing the mass of wintertime PM1 pollution 
sources in urban areas and helped to strengthen the bonds between OA factors and pollution 
sources. It shares the same goal than other innovative approaches including inorganic 
compounds, as recently proposed for measurements obtained using high resolution AMS (Sun 
et al., 2012; Crippa et al., 2013c; McGuire et al., 2014). It also allows distributing OA factors 
usually obtained from PMF analysis applied to organic mass spectra to more specific PM1 
sources. Furthermore, similarly to the methodology proposed by Crippa et al. (2013b) for 
AMS and PTR-MS datasets, such an approach may offer various interesting possibilities for 
future analyses, such as the inclusion of on-line measurements of metals to apportion specific 
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sources (e.g. shipping, petrochemical facilities, smelters) or size distribution information to 
identify and/or characterize transformation processes. 
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Supplementary Materials 
Appendix B. Choosing the appropriate number of factors 
 
OA source apportionment 
The appropriateness of OA source apportionment solutions was investigated by varying the 
numbers of factors from 2 to 6. The most obvious change of Q/Qexp slope occurs at 3 factors, 
indicating that the 3-factor solution is appropriate (Fig. B.1). 
The 4-factor solution presents two splitted BBOA factors, the sum of the two correlating very 
well to BBOA of the 3-factor solution (r2=0.96). 
 
 
 
Figure B.1. Q/Qexp variations over different number of factors 
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Figure B.2. Factor profiles and timeseries for the 4-factor solution 
 
PM1 source apportionment 
Similarly, increasing the number of factors in the global PM1 source apportionment leads to 
noisy and unstable factors. The 5-factor solution presents two splitted semi-volatile secondary 
aerosol factors, dominated by OOA and ammonium nitrate (Fig. B.3.). Moreover, bootstrap 
calculations (Table B.1.) highlight a lower stability of the fifth factor, making the 4-factor 
solution more appropriate. 
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Figure B.3. Factor profiles (left) and time-series (right) of the 5-factor solution 
 
Table B.1. Bootstrap mapping of the 5-factor solution from the global PM1 source 
apportionment analysis. 
% of bootstrap 
mapping 
Factor 1 Factor 2 Factor 3 Factor 4 Factor 5 Unmapped 
Factor 1 100 0 0 0 0 0 
Factor 2 0 100 0 0 0 0 
Factor 3 0 0 100 0 0 0 
Factor 4 0 0 0 100 0 0 
Factor 5 2 15 0 0 77 6 
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Appendix C. Comparison between unconstrained and constrained PMF analysis 
 
An unconstrained PMF analysis was carried out prior to ME-2 constrained analysis. As 
obtained further with constrained ME-2, this PMF analysis led to a 3-factor solution; 
Comparisons between both output datasets are illustrated and summarized in Fig. C.1. and 
Table C.1. Only slight differences are noticeable with time-series and profiles correlation 
coefficient (r²) being higher than 0.85 and 0.72 respectively. The lowest correlation is 
observed for BBOA factor profile (r2=0.72), but does surprisingly not have an influence on 
factor timeserie (r2=0.98). A same feature is observed for HOA outputs (correlation 
coefficient of 0.83 and 0.95 for factor profile and timeserie respectively). This can be 
explained by the proximity of BBOA and HOA profiles (at least for some of the major m/z) 
but clearly distinct diurnal patterns (Lanz et al., 2007). 
The OOA factor timeserie from the unconstrained analysis presents an unrealistic temporal 
variation around February 6th, with a clear drop of modeled concentrations at the same time as 
intense peaks of BBOA and HOA, suggesting that constrained runs were more appropriate. 
An investigation of the influence of this episode is presented in Appendix F. 
Although discrepancies in the variability of timeseries are low, changes in slopes (Table C.1.) 
alter signal-to-noise ratios and could then influence the results of a subsequent PMF analysis. 
The PMF2 methodology was then applied using the OA factors from unconstrained analysis.  
 
 
FigureC.1.Factor profiles (left) and timeseries (right) of unconstrained and constrained runs 
during the 2012 late winter period in Paris. 
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Table C.1. Pearson correlations and slopes between constrained and unconstrained factor 
profiles and timeseries. 
 HOA BBOA OOA 
 profile timeserie profile timeserie profile timeserie 
r2 0.83 0.95 0.72 0.98 0.99 0.85 
slope  0.81  1.26  1.61 
 
 
FigureC.2. Factors profiles (left) and timeseries scatter plot (right) of the PMF2 analysis using 
OA factors from constrained and unconstrained PMF analysis 
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Appendix D. Sensitivity tests on a-values chosen within OA source apportionment 
 
As performed in Lanz et al.(2008), and in order to investigate the role of a-values into the 
ME2 analysis, several constrained PMF analysis were performed using different a-values for 
BBOA and HOA reference profiles, from 0.05 to 0.80 (Table D.1.). Comparison of timeseries 
is showed in Fig. D.1 and D.2. For BBOA profile, correlation coefficients are always higher 
than 0.99, and slopes vary from ~0.90 to ~1.03, highlighting the poor influence of a-value 
variations. Higher discrepancies are observed within the variation of a-values for the HOA 
profile. However, Pearson coefficients remains satisfactory (higher than 0.98), and slopes 
vary from ~0.70 to ~1.10, but interestingly stay in the range of 30% relative uncertainty input 
for the global PM source apportionment analysis (Table 1 of the discussion paper). 
 
 
Figure D.1. Surface plot of slopes between timeseries using different a-values for BBOA 
constrained profile. All Pearson coefficients were higher than 0.99. 
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Figure D.2. Surface plot of slopes between timeseries using different a-values for HOA 
constrained profile. All Pearson coefficients were higher than 0.98. 
 
Table D.1.Parameters for a-value investigational runs 
Run # 1 2 3 4 5 6 7 8 
a-value BBOA 0.1 0.2 0.3 0.4 0.5 0.6 0.7 0.8 
a-value HOA 0.05 0.1 0.2 0.3 0.4 0.5 0.6 0.7 
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Appendix E. Influence of the uncertainties used in the PM1 source apportionment 
 
Defining uncertainties of variables is one of the most important key-point prior to a PMF 
analysis. As OA factors present highest contribution to the Q/Qexp ratio (49%) in the PM1 
source apportionment (Fig. E.1.), their impact on the quality of the factorization was 
investigated by varying their relative uncertainty (in %) in the error matrix, calculated from 
Polissar et al. (1998). Increasing the uncertainty of OA factors from 20% to 50% (Fig. E.2.) 
does not have a significant impact on the variation of the Q for HOA, BBOA and NH4; leads 
to a fairly constant decrease of Q for SO4 and the two BC components. And for OOA and 
NO3, a two-step decrease is observed with a change of slope between 30% and 40%, meaning 
that this range of uncertainty leads to optimized fitting and minimized residuals, even though 
their thorough determination is not possible yet for reasons explained in the discussion paper. 
Results of the PM1 source apportionment using uOA=30% or 40% are very similar (Fig. E.3.) 
with coefficients of correlation greater than 0.9 for profiles and timeseries. Slopes between 
timeseries are very close to 1 except for the Traffic source where the uOA=40% solution 
presents an underestimation of 21%, mostly due to lower concentrations of ammonium nitrate 
in the factor profile. It is however important to note that the uOA=30% solution best fitted the 
total mass (sum of each variables), with a slope of 1.004 (compared to 0.98 with uOA=40%). 
Similarly, changing the uncertainty of the two BC components from 40% to 20% does not 
have a significant impact on factor profiles and timeseries (Table E.1.), as the latter as specific 
tracers of two distinct sources. 
Finally, increasing the uncertainty of the inorganic ions (NO3-, SO42-, NH4+ and Cl-) from 
15% to 40% leads to unstable solutions, where bootstrap analysis is not satisfactory (Table 
E.2.), and sulfate particularly badly modeled during pollution episodes. 
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Figure E.1. Contribution to the total Q/Qexp of each variable of the PM1 source apportionment 
 
Figure E.2. Sum of the Q/Qexp ratio for each variable with different uncertainties for OA 
factors 
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Figure E.3. Comparison of factor profiles and timeseries from the PM1 source apportionment 
using uOA = 30% and 40% 
 
Table E.1. Comparison (slopes and r2) of factor profiles and timeseries when using an 
uncertainty for the BC components of 20% instead of 40%. 
 Wood burning Traffic SV-Sec. Aer. LV-Sec. Aer 
 slope r2 slope r2 slope r2 slope r2 
timeseries 0.94 0.99 1.01 0.93 0.94 0.99 1.06 0.96 
profiles  0.99  0.94  0.99  0.99 
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Table E.2. Boostrap mapping of 4-factor solution using an uncertainty for the inorganic ions 
of 40% instead of 15%. 
% of bootstrap 
mapping 
Base LV-SA Base Traffic Base SV-SA Base Wood 
Burning 
Unmapped 
Boot LV-SA 69 0 3 2 26 
Boot Traffic 0 100 0 0 0 
Boot SV-SA 0 0 98 0 2 
Boot Wood 
Burning 
0 0 0 100 0 
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Appendix F. Comparison between the double PMF analysis with and without the intense 
initial Wood Burning episode(February 6th). 
 
As suggested by Norris et al. (2008), intense, sharp and sporadic events (e.g. fireworks) are 
usually put aside from any PMF analysis because of the non-representativeness of the source 
over the whole database. In our case, on the 6th of February, an intense peak of organic 
concentration is observed and can be linked to wood burning emissions. The influence of this 
episode on results presented in the manuscript is investigated here by performing the same 
double PMF analysis excluding this peak. OA source apportionment and global PM1 source 
apportionment were thus redone starting on February 7th. The comparison of profiles and 
timeseries is presented in Fig. F.1. Although some discrepancies are observed for factor 
profiles (r2>0.85), especially with different nitrate proportions, factor timeseries are very 
consistent to each other (r2>0.96) and present slopes close to 1. Therefore, the wood-burning 
episode observed on February 6th is assessed to have only little impact on final results. 
 
 
Figure E.1. Comparison of factor profiles and timeseries from the double PMF analysis when 
ex-/including the wood burning episode on February 6th. 
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Figure F.2. Timeseries from the double PMF analysis when ex-/including the wood burning 
episode on February 6th 
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VI.4. Perspectives d’utilisation de la PMF2 
 
Comme présentée dans ce chapitre, la PMF² développée au cours de ma thèse a 
été mise en œuvre sur une période clé mais relativement courte. Il est aujourd’hui 
possible d’étendre son utilisation à d’autres périodes du jeu de données du SIRTA, 
en parallèle des travaux de « sliding window PMF » appliqués à la fraction organique 
(cf. chapitre 5). Outre la détermination des principales composantes des PM1 pour 
d’autres saisons, ceci pourrait permettre de confirmer la relation entre certains 
facteurs (e.g., COA, MOA) et leurs sources pressenties. Néanmoins, cette dernière 
application nécessite vraisemblablement l’utilisation de traceurs supplémentaires, tel 
par exemple que le MSA.  
 
Plus largement, le couplage de mesures « on-line » (ACSM, AE33, PTR-MS et SMPS) 
avec des mesures « off-line » d’une grande variété de traceurs métalliques et 
organiques (dont HAPs) prélevés au SIRTA est le sujet d’une thèse de Doctorat 
débutant à l’automne 2014, en collaboration entre l’INERIS, le LSCE et EPOC 
(Université de Bordeaux). La mise en œuvre de la PMF² pour l’exploitation de cette 
base de données permettra très certainement d’identifier et de quantifier un plus 
grand nombre de sources primaires et/ou de sous-familles d’aérosols secondaires.  
 
En raison du coût et de la sensibilité des mesures « off-line » sur le long terme, cette 
dernière étude sera essentiellement basée sur un pas de temps journalier. A moyen 
terme, le développement de nouvelles techniques in-situ et en temps réel 
(notamment pour la mesure des métaux) offre la perspective d’utilisation de la PMF² 
pour des études permettant l’étude de nombreuses sources primaires (anthropiques 
et naturelles) avec une résolution temporelle beaucoup plus fine. Soulignons 
toutefois que pour des bases de données issues de différents instruments capables 
de renseigner chacun un nombre de variables relativement important, le traitement 
de données à l’aide d’une PMF unique devrait permettre de limiter la propagation 
des erreurs inhérentes à la PMF².  
 
Enfin, une autre perspective d’utilisation de cette méthodologie concerne 
l’exploitation des profils chimiques obtenus. En effet, la détermination de rapports 
spécifiques entre un traceur chimique donné et la concentration totale de PM 
provenant de sa source peut être utilisée en vue d’une extrapolation à différentes 
périodes et/ou sur différents sites. Pour illustration, la Figure 98 présente les 
résultats obtenus par application du ratio BCwb/PMwb déterminé dans le cadre de ma 
thèse (~12,4) aux mesures par Aethalomètre multi-longueurs d’ondes réalisés au 
LHVP (fond urbain parisien) entre juillet 2009 et décembre 2013 (notamment dans le 
cadre de PREQUALIF-IZNOGOUD). Ces résultats soulignent l’importance de 
l’impact du chauffage au bois sur les niveaux de PM au plein cœur de Paris, et 
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valident l’opportunité des actions de réduction des émissions liées à cette source 
pour une meilleure maîtrise de la qualité de l’air en IdF. 
 
 
Figure 98 : Série temporelle de PMwb entre 2009 et 2013 au LHVP estimé grâce au 
ratio BCwb/PMwb 
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En regard des travaux importants réalisés dans la mise en place d’un suivi pérenne 
des propriétés in-situ des aérosols en Ile-de-France, nous avons décidé de 
synthétiser les avancées de cette thèse sur 2 volets. Un premier concerne l’apport 
métrologique et sa transposabilité pour l’observation temps réel de la chimie des 
aérosols. Un deuxième volet rapporte les résultats scientifiques majeurs obtenus sur 
cette thèse. Enfin une dernière section ouvre rapidement sur les perspectives 
métrologiques/scientifiques. 
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VII.1. Apports métrologiques 
 
La mise en place de la station d’observation et des mesures pérennes au SIRTA a 
représenté une part importante de mon travail de thèse et m’a permis d’acquérir 
une large palette de compétences en métrologie des aérosols ; fonctionnement en 
routine, calibrations, et traitement des données d’un grand nombre d’instruments 
de haute technicité. A l’issue de cette thèse, le SIRTA est aujourd’hui doté d’une 
zone 5 intégrée dans les réseaux (inter)nationaux et qui permet de caractériser in-
situ la pollution aux particules fines en IdF, ses sources, ses origines géographiques, 
et ses tendances. 
 
Comme mentionné au chapitre III, le choix de centrer notre stratégie expérimentale 
sur l’utilisation d’un ACSM a induit une prise de risque élevé, puisque sa stabilité sur 
le long terme n’était pas garantie au démarrage de la thèse. Fort de l’expérience 
que j’ai pu acquérir sur cet instrument je souhaite ici réaliser un bilan de son 
utilisation, notamment dans l’optique de sa transposabilité vers d’autres équipes de 
recherche et/ou les réseaux de mesures opérationnels (i.e., dispositif national de 
surveillance de la qualité de l’air). 
Pendant les deux années de mesures couvertes sur cette thèse, aucune panne 
majeure n’est survenue, ce qui témoigne de la robustesse de l’ACSM, robustesse 
confirmée également à travers le réseau ACSM du programme ACTRIS. Ceci ne 
dispense en rien d’une surveillance quotidienne de l’instrument. Le fait que 
l’instrument soit installé au sein d’une plateforme facile d’accès est un atout 
considérable. Cependant, des problèmes de pertes de sensibilité du spectromètre 
de masse ont été observés au sortir des campagnes de mesures à la source dans 
lesquelles l’ACSM du SIRTA a été engagé, en octobre 2012 et mars 2013 
(respectivement en tunnel et en sortie de cheminée). Ainsi, au regard de ces 2 
campagnes, le déploiement d’un ACSM sur campagnes de mesure à l’émission ne 
semble pas pertinent, surtout si l’instrument doit rapidement retourner à une activité 
d’observatoire en air ambiant suite à cette campagne.  
Ayant utilisé l’un des premiers ACSM commercialisé en Europe (et dans le monde), 
mon travail de thèse s’est inscrit dans une dynamique de création d’une 
communauté d’utilisateurs, en particulier au travers du programme ACTRIS. Ainsi, la 
stratégie de mise en œuvre de protocoles de contrôle qualité et de validation des 
données a évolué de concert avec l’avancée des différents travaux au sein de cette 
communauté. De même, l’optimisation constante des logiciels de contrôle de 
l’instrument, d’acquisition et de traitement des données permet aujourd’hui une 
utilisation plus souple, plus conviviale et moins fastidieuse que celle à laquelle j’ai 
été confrontée au cours de ma thèse. 
En parallèle des mesures ACSM, l’Aethalomètre permet le suivi du black carbon à 
haute résolution temporelle et de ses deux fractions majoritaires : la combustion de 
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biomasse et la combustion de dérivés du pétrole (i.e., en IdF, principalement 
chauffage au bois et trafic automobile). Au regard des résultats obtenus sur cette 
thèse, le couplage ACSM-Aethalomètre représente une stratégie efficace 
d’observation des composantes chimiques majeurs de l’aérosol fin. Ces mesures en 
temps quasi-réel semblent très utiles au niveau opérationnel, notamment lors 
d’épisodes de pollution, dans la prise de décision et l’évaluation de mesures 
d’urgence (e.g., circulation alternée, gratuité des transports publics, limitation du 
chauffage au bois, interdiction des épandages agricoles, etc). Enfin, la robustesse et 
la relative simplicité des instruments utilisés ici offre l’opportunité d’un suivi sur le 
long terme notamment pour l’évaluation de l’efficacité de plans d’actions visant une 
amélioration de la qualité de l’air.  
 
 
VII.2. Bilan méthodologique et scientifique 
 
La richesse de la base de données de chimie des aérosols acquise pendant ces deux 
années de mesures ouvre la voie à l’utilisation d’un grand nombre de 
méthodologies et nouveaux outils de traitement des données (PMF, NWR) qui ont 
abouti à la soumission de deux articles dans Atmospheric Chemistry and Physics. 
 
Tout d’abord, l’origine géographique des polluants a été déterminée dans ce 
manuscrit par couplage entre les données de concentrations et les mesures de 
direction et vitesse de vent. Cette approche a permis d’éclairer la saisonnalité de 
l’origine géographique de certaines composantes chimiques. En particulier, elle met 
en lumière l’influence prédominante des émissions locales (Paris et ses alentours) sur 
les niveaux d’aérosols carbonés liés aux sources primaires (telles que le transport 
routier et le chauffage au bois). Elle permet également de mettre en évidence 
l’importance du fond régional sur les concentrations de nitrate d’ammonium. Par 
ailleurs, l’étude des huit épisodes persistants de pollution observés entre 2011 et 
2013 (principalement au printemps) reflète leur grande diversité. Ils observent en 
effet des caractéristiques distinctes, en termes de conditions météorologiques et 
d’origines géographiques, mais leur composition chimique met l’accent sur 
l’importance de la pollution secondaire. Dans ce contexte, la contrainte de la 
formation du nitrate d’ammonium passe tout d’abord par la caractérisation de ses 
précurseurs, dont l’ammoniac. Ce dernier semble majoritairement influencé par le 
signal de fond, les sources locales (comme le trafic automobile) n’ayant 
vraisemblablement qu’un impact très limité sur les concentrations mesurées au 
SIRTA.  
 
L’analyse statistique PMF constitue un des fondements du travail scientifique réalisé 
dans cette thèse sur la déconvolution des sources d’aérosols. L’analyse PMF 
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conduite sans contrainte sur l’ensemble des 2 ans d’observation de la matière 
organique particulaire donne lieu à l’identification de 3 facteurs communément 
observé en zone urbaine : HOA, BBOA et OOA, représentant en moyenne 
respectivement 22%, 19% et 59% de la matière organique. Une analyse PMF plus 
poussée avec la contrainte de certaines sources supplémentaires a permis d’extraire 
de notre jeu de données des informations sur les sources cuisson (COA) et 
émissions marines (MOA) d’aérosols organiques Un suivi temporel de traceurs 
externes (cholestérol et MSA à partir de prélèvements sur filtres par exemple) 
permettrait d’étayer avec un niveau de confiance accrue la réelle présence de ces 2 
sources primaires (COA et MOA). De façon plus générale, nous avons pu noter 
qu’une analyse PMF unique sur un jeu de données aussi long que le nôtre posait 
certaines limitations, liées notamment à la saisonnalité des profils de secondaires 
(sous-familles d’OOA) non ou difficilement représentable sur une PMF unique. Il est 
donc essentiel de pouvoir effectuer ce type d’analyse sur des périodes plus courtes, 
de l’ordre du mois ou de la saison. La prochaine version de l’outil SoFi – développé 
par le PSI pour la déconvolution par PMF/ME-2 - permettra vraisemblablement de 
réaliser des calculs automatiques de PMF « glissés »et ainsi de pouvoir explorer la 
variabilité temporelle des propriétés/compositions de certaines sources de matière 
organique particulaire.  
 
Nous avons également vu que l’application classique d’analyse de type PMF sur les 
matrices organiques mesurées par ACSM peut aboutir à des facteurs (e.g. HOA, 
BBOA) qui sont avant tout des solutions mathématiques et qui parfois ne sont pas 
représentatifs d’une seule source de pollution (trafic, combustion de biomasse). Ce 
type d’analyse PMF restreinte aux sources de la matière organique permet de 
répondre à des questions scientifiques liées à la complexité de cette fraction, mais 
ne permet pas d’obtenir des informations sur les sources de PM1 qui sont 
particulièrement utiles dans un contexte réglementaire (norme PM2.5). C’est dans ce 
contexte que j’ai pu mettre au point une méthodologie innovante « PMF² » offrant la 
perspective de déconvoluer en quasi temps réel les principales sources de PM1. 
Celle méthodologie est basée sur 2 PMF consécutives et permet à la fois la 
caractérisation (déconvolution des sources) de la matière organique et 
l’identification des sources de PM, en combinant les fractions organiques obtenus 
d’une 1ère PMF avec les fractions BC (BCff et BCwb) et les autres constituants majeurs 
du PM1 (nitrate et sulfate d’ammonium notamment). J’ai appliqué cette approche 
sur une période charnière, située entre la fin d’hiver et le début du printemps 2012, 
concentrant la moitié des épisodes de pollution persistants observés pendant 
l’ensemble de la période d’étude. Alors que BBOA est un très bon traceur de 
chauffage au bois, il ne représente ici qu’environ 40% de la fraction organique totale 
liée à cette source, cette fraction comprenant également une contribution 
significative de HOA. A l’inverse, la source trafic est vue comme le contributeur 
majeur mais pas unique de ce dernier facteur. En outre, cette étude est, à notre 
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connaissance, la première proposant de déconvoluer les sources de PM1 à partir de 
données ACSM et Aethalomètre. 
 
VII.3. Perspectives scientifiques 
 
Comme nous l’avons vu tout au long du manuscrit, les résultats obtenus au cours de 
ma thèse permettent une meilleure appréhension de la synergie entre sources, 
composition chimique et paramètres météorologiques responsables de la pollution 
particulaire en Ile de France. La valorisation de ces jeux de données vont se 
poursuivre avec l’analyse des résultats de « sliding window PMF » (PMF glissante) 
pour une meilleure prise en compte de la temporalité des profils chimiques des 
sources d’aérosols organiques. Il est également envisagé d’évaluer les performances 
de plusieurs approches PMF sur les données du SIRTA. Enfin, les mesures ACSM du 
SIRTA, au même titre que le les bases de données ACSM du réseau Européen 
ACTRIS, contribueront à la rédaction d’une phénoménologie des aérosols en 
Europe (horizon 2015) sous l’impulsion du JRC (Ispra, Italie). 
 
Par ailleurs, ces jeux de données sont aujourd’hui disponibles pour la réalisation 
d’exercices de comparaison avec les sorties de modèles de type chimie-transport, 
dans l’optique de leur optimisation et, à terme, d’une amélioration de la prévision 
de la qualité de l’air. Par rapport au programme PARTICULES, une résolution 
temporelle plus fine et une meilleure différenciation entre origines primaire et 
secondaire peut notamment permettre de mieux appréhender les dynamiques de 
formation de la pollution particulaire au sein des modèles. Nous avons par exemple 
montré ici que les plus fortes concentrations de PM1 mesurées au SIRTA étaient liées 
à des émissions locales (trafic et chauffage au bois) limitées dans le temps. Cette 
particularité n’a pas pu être observé pendant le programme PARTICULES (dû à la 
faible résolution temporelle des prélèvements sur filtres) ni sur le programme 
MEGAPOLI (qui n’a couvert qu’un mois d’observation en hiver). 
 
Enfin, et dans un tout autre registre, le succès des observations ACSM du SIRTA (en 
raison de leur robustesse et de leur richesse) et leur diffusion vers le Ministère en 
charge de l’Environnement et les AASQA (via le LCSQA/INERIS) ont contribué sans 
aucun doute au développement de ce type de mesures au niveau opérationnel. 
Pour exemples, Air Rhône-Alpes et Air Lorraine ont récemment fait l’acquisition d’un 
ACSM, à installer sur des sites de fond urbain d’ici fin 2014. La collaboration 
privilégiée entre le LSCE et l’INERIS permet aujourd’hui de concevoir le SIRTA 
comme une station de référence, tant du point de vue de la recherche que la 
surveillance. Cette collaboration sert de catalyseur aux échanges d’informations et 
de compétences entre ces deux communautés, et permet d’assurer l’harmonisation 
des pratiques à mettre en œuvre pour la réalisation des calibrations ainsi que pour 
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le contrôle qualité et le traitement des données, notamment sur la base des 
préconisations émanant du programme ACTRIS. Le renforcement de la synergie 
entre les activités de recherche et de surveillance opérationnelle pourra se 
matérialiser encore plus concrètement dans le cadre du premier Plan National de 
Surveillance de la Qualité de l’Air (PNSQA). 
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Supplementary Information 
 
Two years of near real-time chemical composition of 
submicron suburban aerosols using Aerosol Chemical 
Speciation Monitor (ACSM) and multi-wavelength 
Aethalometer in Paris, France. 
J.-E. Petit1,2, O. Favez1, J. Sciare2, V. Crenn2, R. Sarda-Estève2, N. Bonnaire2, G. 
Močnik3,  J.-C. Dupont4, M. Haeffelin4, and E. Leoz-Garziandia1 
[1] : Institut National de l’Environnement Industriel et des Risques, Verneuil-en-Halatte, 
France 
[2] : Laboratoire des Sciences du Climat et de l’Environnement (CNRS-CEA-UVSQ), CEA 
Orme des Merisiers, Gif-sur-Yvette, France 
[3] : Aerosol d.o.o., Ljubljana, Slovenia 
[4] : Laboratoire de Météorologie Dynamique, Institut Pierre Simon Laplace, Ecole 
Polytechnique, Palaiseau, France 
 
Correspondence to: O. Favez (olivier.favez@ineris.fr) 
 
a) b)  
Fig. S1: a) Scatter plot of absorption coefficients at 880 nm measured by the AE31 and AE33 
instruments during early February 2013. 1-min AE33 data were averaged on the timescale (5 
min) of the AE31 data; b) Mass Absorption Cross-section determination from the comparison 
of Elemental Carbon concentrations (EUSAAR2) from daily filters and babs from 
Aethalometer data. 
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Supplementary Materials 
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Appendix A. Aethalometer model 
 
Introduced by Sandradewi et al. (2008), the deconvolution of Black Carbon concentrations 
into its two main constituents (wood burning and fossil fuel) is based on i) the fact that black 
carbon is emitted only from the two aforementioned combustion sources; and ii) enhanced 
absorption of wood combustion in ultraviolet wavelengths due to emission of Polycyclic 
Aromatic Hydrocarbons (PAH) and humic-like substances (HULIS). Multi-wavelengths 
Aethalometer measurements highlight of the absorption spectral dependence and thus allow 
for such a deconvolution. 
Absorption coefficients can be related to wavelengths and absorption coefficients of traffic 
and wood burning conditions (eq. A.1, A.2, A.3, A.4). 
 
!!"# !!" !"
!!"# !!" !"
= !!"!!"
!!!"
        (A.1.) 
 
!!"# !!" !!
!!"# !!" !!
= !!"!!"
!!!!
        (A.2.) 
 
!!"# !!" = !!"# !!" !" + !!"# !!" !!      (A.3.) 
 
!!"# !!" = !!"# !!" !" + !!"# !!" !!      (A.4.) 
 
In the case of this study, the 470 nm and the 950 nm channels were used in the calculation, as 
well as an absorption coefficient of 2.1 and 1.0 for pure wood burning and traffic, 
respectively. Fig. A.1. illustrates the choice αwb. Besides a noticeable correlation between the 
Angstrom exponent and m/z 60 (tracer of levoglucosan), pure and local (i.e. fresh) wood 
burning condition is observed during the night of the 5th - 6th February (as described in the 
discussion paper), where the Angstrom exponent reaches 2.06. 
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Diurnal patterns of the two BC components correspond very well to the expected emission 
dynamics of the traffic and wood-burning source (Fig. A.2.). BCff presents a clear peak during 
the morning and a broaden peak during the evening; and BCwb exhibits a peak during evening 
hours. 
 
 
Figure A.1. Timeseries of the absorption Angstrom exponent and m/z 60 (referring to 
levoglucosan fragmentation) from the ACSM. 
 
 
Figure A.2. Diurnal variations of BCwb and BCff 
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Résumé 
 
La pollution particulaire des régions urbaines est complexe de par sa composition 
chimique et la multitude de sources d’émissions et représente un enjeu scientifique, 
sanitaire, politique et sociétal. A travers la mise en place d’une station d’observation 
au LSCE, l’objectif de cette thèse est d’identifier et de comprendre certains 
processus atmosphériques et sources d’émission favorisant la formation de la 
pollution particulaire, à l’aide de données « temps-réel ». Un jeu de données unique 
de deux années a été acquis au LSCE entre juin 2011 et mai 2013. Différentes 
approches statistiques ont permis de mieux d’appréhender la synergie entre 
sources, composition chimique, et origines géographiques en région parisienne, 
avec notamment un focus sur la fraction organique. Cette base de données 
représente à cet égard une opportunité unique de mieux contraindre les modèles 
de prévision de la qualité de l’air en Ile-de-France. 
 
 
 
 
 
Summary 
 
Particulate pollution in urban areas is complex by virtue of its chemical composition 
and the multitude of emission sources, and represents scientific, sanitary, political 
and societal challenges. Through the set-up of a new observation platform in the 
region of Paris, the main objective of this work is to identify and comprehensively 
characterize processes and sources favoring aerosol pollution formation, thanks to 
real-time data. A unique dataset was thus acquired between June 2011 and May 
2013. Various statistical analyses allowed the assessment of a refined synergy 
between sources, chemical composition and geographical origins in the region of 
Paris. In this respect, the originality of the acquired dataset will certainly allow a 
better constrain for modeled air quality in the Ile-de-France region. 
 
